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Come ho già detto una volta… 





















“Ed è qualcosa da cui  
non puoi scappare…il mare… 
Ma soprattutto: il mare chiama. 
…Non smette mai, ti entra dentro, 
ce l’hai addosso, è te che vuole. 
Puoi anche far finta di niente, 
ma non serve. 
Continua a chiamarti. 
…Senza spiegare nulla,  
senza dirti dove, 
ci sarà sempre un mare, 
che ti chiamerà.” 
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Gli effetti biologici dei contaminanti ambientali sono considerati di particolare rilievo per 
quanto riguarda la salute delle specie a rischio. Tali sostanze possono infatti provocare 
alterazioni cellulari; tra queste, merita particolare attenzione la perdita di integrità del DNA 
in quanto correlata con mutazioni, aberrazioni cromosomiche, difetti di nascita e cancro.  
Tra gli organismi a rischio, i mammiferi marini sono tra le specie che suscitano maggiori 
preoccupazioni relativamente alla loro conservazione, particolarmente nelle aree ad elevato 
impatto antropico, come il Mar Mediterraneo. Per questo motivo, nel corso degli ultimi 
anni, sono state messe a punto procedure non distruttive, allo scopo di indagare la 
suscettibilità dei cetacei ai contaminanti ambientali.  
Lo scopo del presente studio, da considerarsi un approccio preliminare e punto di partenza 
per indagini future, è stato quello di valutare la suscettibilità al danno genotossico di alcune 
specie di Cetacei, in particolare due classi di inquinanti, policlorobifenili (PCB) e 
idrocarburi policiclici aromatici (IPA), rilevanti per l’ecosistema marino. 
Il protocollo ha previsto l’allestimento di colture cellulari di fibroblasti ottenute da biopsie 
cutanee di tursiope (Tursiops truncatus), stenella (Stenella coeruleoalba) e balenottera 
comune (Balaenoptera physalus), specie che popolano il Mar Ligure e l’alto Tirreno. I 
campioni sono stati prelevati utilizzando una balestra d’alluminio caricata con un dardo atto 
a prelevare una piccola e ben definita quantità di cute e grasso sottocutaneo. In laboratorio, 
le colture cellulari sono state esposte a dosi crescenti di una miscela di policlorobifenili 
(PCB) e di idrocarburi policiclici aromatici (IPA). Successivamente, le cellule sono state 
analizzate attraverso il Test della Cometa, o SGCE (Single Cell Gel Electrophoresis), per 
valutare lo stato di integrità della doppia elica del DNA ed il Diffusion Assay, per valutare 
la frequenza delle cellule apoptotiche.  
I risultati evidenziano un effetto genotossico indotto dagli IPA in tutte le specie studiate. 
Diversamente, l’esposizione ai PCB non sembra indurre un danno genotossico rilevante, 
nelle condizioni sperimentali utilizzate. 
Inoltre, è stata analizzata la capacità di riparazione del danno indotto da IPA nella stenella e, 
per confronto, nei fibroblasti umani. Dai risultati emerge come, sebbene in entrambi i casi si 
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sia avuta una marcata riduzione del danno alla doppia elica dopo 24 ore dall’esposizione, 
nelle cellule di cetaceo l’efficienza di riparazione si sia dimostrata significativamente 
inferiore a quella della specie umana. 
 
2. ABSTRACT 
The biological effects of environmental pollutants are considered a cause of concern for 
the health status of marine mammals, particularly in highly impacted areas such as the 
Mediterranean basin. Thus, the development of non destructive procedures has been 
pursued for the study of cetacean susceptibility to environmental pollutants. Among the 
cellular alterations, the loss of DNA integrity deserves attention because of its correlation 
with mutations, chromosomal aberrations, birth defects and cancer. 
The aim of the present study was to evaluate the genetic susceptibility of cetaceans to 
environmental contaminants, such as organochlorine and PAHs. For this purpose, cell 
cultures obtained from skin biopsies of free-ranging cetaceans were used. Biopsies were 
collected in the Ligurian sea, using an aluminium pole armed with biopsy tips or biopsy 
darts launched with a crossbow. Cell cultures from bottlenose dolphin (Tursiops truncatus), 
striped dolphin (Stenella coeruleoalba) and fin whales (Balaenoptera physalus) underwent 
four hour treatment with Aroclor 1260 solubilized in DMSO (0,05%) added at three 
different doses: 1 µg/ml, 5 µg/ml and 25 µg/ml, plus DMSO (0,05%) as a control and/or 
Benzo(a)Pirene solubilized in acetone (0,1%) to obtaine three different doses: 0,5 µg/ml, 2,5 
µg/ml and 12,5 µg/ml, plus acetone (0,1%) as a control. The DNA repair after 24 hours was 
also tested in the striped dolphin, and then compared to the one of human fibroblasts 
previously exposed to the same treatment. Genotoxicity was evaluated as DNA strand 
breaks by the use of Single Cell Gel Electrophoresis (Comet Assay) and Diffusion (or Halo) 
Assay. 
Results showed a statistically significant increase of DNA damage after PAHs exposure 
in the species investigated, at all the doses, while in human cells only the higher dose 
seemed to have an effect. As regards the DNA repair after 24 hours, both species 
investigated showed a significant reduction of the percentage of DNA fragments in the tail, 
with more evidence in the human ones. On the other hand, PCBs did not induce any 
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genotoxic effects in fin whale cell lines, confirming previously data obtained on bottlenose 
leukocytes.  
Overall, in the framework of a multi-biomarker approach, skin biopsies emerged as a 





3.1 Inquinamento e contaminanti 
 
Le principali attività umane di questo millennio, quali agricoltura intensiva, produzione di 
energia, crescita industriale, attività di trasporto e ricreative,  nate allo scopo di migliorare la 
qualità della vita, hanno modificato in maniera sostanziale l’ambiente naturale, sotto 
numerosi punti di vista (Fossi, 2000). Si va dalla distruzione di interi habitat, con un 
conseguente marcato squilibrio degli ecosistemi che li caratterizzano, alla modificazione 
spesso radicale di quelli esistenti, con la scomparsa di specie sia animali che vegetali 
autoctone soppiantate da altre provenienti da zone diverse del pianeta (specie alloctone).   
Oltre a queste modificazioni di tipo “strutturale”, spesso immediatamente valutabili 
perché grossolane, come conseguenza delle attività antropiche si possono avere anche delle 
variazioni più sottili, e più dannose su lunghe scale temporali. Un esempio di questo è 
l’immissione di sostanze inquinanti nella biosfera. Ponendo l’attenzione su questo ultimo 
aspetto, si stima che, fino ad oggi, sono stati prodotti dall’industria chimica più di 100.000 
composti di sintesi. Queste molecole, definite come xenobiotici, diventano di conseguenza 
potenziali contaminanti dell’ecosistema globale (Fossi, 2000). Il ruolo dell’ecotossicologo, 
in tutto questo, è quello di studiare il comportamento di tale “miscela” di contaminanti, in 
una “miscela” di comparti ambientali, che a sua volta interagisce con una “miscela” di 
organismi viventi (Bacci, 1994).  
Prima di parlare in maniera più approfondita dell’ecotossicologia, materia che sta alla 
base di questo lavoro di tesi, è opportuno puntualizzare alcune definizioni chiave, per poter 
meglio comprendere l’ambito di studio che è stato affrontato anche nella parte sperimentale. 
Un primo termine da prendere in esame è quello di contaminazione ambientale. Essa può 
essere definita come la “…conseguenza di una azione umana capace di modificare le 
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proprietà delle condizioni o la disponibilità o qualità delle risorse in un determinato 
intervallo di spazio e di tempo ” (Vighi e Bacci, 1998). In questo assunto, si va ad intendere 
con il termine di “risorse” quelle componenti del sistema naturale , sia di natura biologica 
che abiotica, che sono normalmente sfruttate dagli organismi per la loro sopravvivenza. Per 
“condizioni”, invece, si intende l’insieme dei fattori ambientali abiotici che non vengono 
consumati dagli organismi viventi (temperatura, trasparenza del mezzo acquatico, ecc…) 
(Fossi, 2000).  
La contaminazione ambientale può poi, in un secondo tempo, divenire inquinamento. 
Questo accade “ quando si ha un danno misurabile a carico di un sistema biologico come 
un processo biochimico, cellulare o tissutale o al livello di un organismo, fino alle 
alterazioni al livello di popolazione e di comunità biologica.” (Vighi e Bacci, 1998). A 
questo punto, possiamo individuare due diversi tipi di contaminanti o, se vogliamo, di agenti 
inquinanti. Individuiamo contaminanti d’origine naturale e contaminanti di sintesi, 
altrimenti detti xenobiotici. Nel primo caso, si fa riferimento a tutte quelle molecole 
normalmente presenti nella biosfera (metalli pesanti, idrocarburi policiclici aromatici, ossidi 
di carbonio, ossidi d’azoto, ecc…) di cui l’azione dell’uomo, o fenomeni di origine naturale, 
fanno aumentare le concentrazioni ambientali. Parlando di xenobiotici, invece,  si vanno ad 
intendere tutte quelle molecole di sintesi, prodotte dall’industria chimica (per scopi agricoli, 
industriali, sanitari…) che sono totalmente estranee agli ecosistemi naturali. L’introduzione 
di questi composti di sintesi rappresenta una delle più grosse modificazioni e alterazioni 
prodotte dall’uomo sui diversi habitat (Fossi, 2000). 
Tra le molte sostanze chimiche che si rinvengono negli ambienti acquatici, per lo più a 
causa dell’attività antropica che si svolge lungo le coste, composti organici quali i 
policlorobifenili (PCB), i pesticidi organoclorurati (OCP), gli idrocarburi policiclici 
aromatici (IPA), i dibenzofurani e le dibenzo-p-diossine (PCDF e PCDD) sono noti come 
contaminanti organici persistenti (POPs, ovvero persistent organic pollutants). Essi sono 
stati così battezzati per la loro capacità di permanere nell’ambiente, a seguito di accumulo 
all’interno delle catene trofiche. Sempre per questa loro caratteristica, spesso vengono 
portati lontano dal luogo di emissione, andando a costituire un pericolo molto serio per la 
salute sia dell’ambiente naturale che umana. Il destino di questi composti idrofobici, 
nell’ecosistema acquatico, è determinato dal loro assorbimento da parte del particolato 
sospeso e del sedimento (Van der Oost et al., 1996a). I sedimenti infatti possono fungere da 
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comparto di accumulo di contaminanti, rilasciandoli nel lungo periodo, e riflettono quindi la 
storia degli scarichi in quell’area (Connor, 1984). 
3.2 Interazioni tra contaminanti lipofili,organismi ed ecosistemi 
 
Lo studio delle interazioni che si verificano nel momento in cui un organismo entra in 
contatto con i contaminanti presenti nell’ambiente è una parte essenziale 
dell’ecotossicologia, disciplina che, basandosi sulla commistione dei principi basilari di 
ecologia e tossicologia, si propone di andare a analizzare gli effetti che agenti inquinanti di 
varia natura possono avere sui diversi organismi e, più in generale, sull’ambiente. Questa 
scienza, battezzata nel 1978 da Butler, può essere così definita: 
 
“L’ecotossicologia riguarda gli effetti tossici degli agenti chimici e fisici sugli organismi 
viventi, in particolare sulle popolazioni e sulle comunità all’interno di definiti ecosistemi; 
essa comprende anche lo studio delle modalità di diffusione di questi agenti, e le loro 
interazioni con l’ambiente”. 
 
Come possiamo osservare dalla tabella 3.1, a seconda del tipo di organismo preso in 
considerazione le vie di accumulo e le fonti dei contaminanti organici sono diverse 
(modificata da Walzer et al., 2006).  
Per quanto riguarda l’ambiente acquatico, direttamente preso in esame in questa tesi, si 
nota come gli xenobiotici possano accumularsi negli organismi che lo popolano attraverso 
tre meccanismi differenti: 
 
 Per bioconcentrazione, ovvero attraverso l’assunzione diretta dall’acqua. 
L’accumulo attraverso le superfici respiratorie o la pelle rappresenta un’importante 
via di ingresso per molti contaminanti acquatici; 
 Per bioaccumulo, ovvero sia attraverso le superfici respiratorie che per via 
alimentare. Questo ultimo aspetto è particolarmente importante per quanto riguarda 
top predators della catena trofica, come gli Uccelli e i Mammiferi. Essi infatti non 
hanno branchie, e la loro pelle non è particolarmente permeabile alle molecole 
organiche (rispetto, ad esempio, a quella degli anfibi). 
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 Per biomagnificazione. Limitatamente ad alcune sostanze, si assiste ad un rapido 
incremento delle concentrazioni tissutali salendo nella piramide alimentare (un 
esempio esplicativo sono PCB e mercurio nei mammiferi marini).  
 
 









































































Piccoli quantitativi dall’ambiente acquatico 












Alcuni dall’ambiente acquatico 









Contaminanti in goccioline o particellati*  
 
Tabella 3.1: principali vie di contaminazione delle diverse classi di organismi (Modificato da Walzer et al., 2006). 
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Radici Vapori 
Contaminanti disciolti nell’acqua del sedimento 
 
 
Molto importante è anche il trasferimento di contaminanti dai genitori alla prole. Queste 
sostanze, infatti, possono ad esempio essere passate attraverso la placenta dei mammiferi 
all’embrione che si sta sviluppando. Inoltre, sempre nel caso dei Mammiferi, i contaminanti 
lipofili possono essere trasmessi alla prole attraverso il latte materno. Negli Uccelli e nei 
Rettili, tali composti sono trasportati coi lipidi all’interno delle uova, e successivamente 
nell’embrione. Osservando la figura 3.1, è possibile avere un’idea di quello che in generale 















Le sostanze lipofile possono entrare nella cellula per semplice diffusione attraverso la 
membrana plasmatica, oppure attraverso endocitosi mediata da recettori in associazione con 
le lipoproteine a bassa densità (LDL) (Moore et al., 1994). Inoltre, la membrana plasmatica 
svolge un ruolo essenziale in diverse funzioni fisiologiche, non ultimi i processi di endo ed 
esocitosi che regolano il trasporto, tra la cellula ed il suo ambiente extracellulare, di proteine 
ed altre macromolecole. Perturbazioni di questi meccanismi da parte di agenti chimici 
tossici possono avere profondi effetti sulla cellula e, salendo nella scala gerarchica, 
sull’organo e sull’individuo (Fig. 3.2) 
Fig. 3.1 Modello generale che riassume il destino degli xenobiotici lipofili negli organismi viventi. (Modificato 
dall’originale di C.H. Walker, Capitolo 9, Hodgson & Levi 1994). 






















Un caso esplicativo è quello della metabolizzazione dei contaminanti al livello del fegato 
dei vertebrati (Van der Oost et al., 1996b).Una volta entrati all’interno della cellula gli 
xenobiotici si legano al recettore citosolico degli idrocarburi acrilici (Ah). Questo 
complesso recettore-induttore migra nel nucleo, per andare a legarsi ad una sequenza 
(CYP1A, enhancer) del DNA a monte dei geni del Citocromo P450, conosciuta anche come 
elemento che risponde alla diossina. Il legame all’enhancer porta ad un aumento della 
trascrizione del gene CYP1A, che risulta in un aumento della sintesi delle proteine del 
Citocromo P450. Questo enzima è il principale responsabile delle trasformazioni della fase I 
che normalmente porta alla produzione di metaboliti contenenti gruppi idrossilici, la cui 
introduzione è necessaria per la gran parte delle conseguenti reazioni di coniugazione che si 
svolgono nella fase II. Queste due fasi portano ad un incremento nella idrosolubilità, 
passando da uno xenobiotico lipofilico ad un metabolita maggiormente polare, e 
Fig. 3.2 Diagramma riassuntivo che mostra le possibili vie di ingresso dei contaminanti chimici nella cellula, il loro 
destino ed i loro possibili effetti (Modificato dall’originale di Moore et al., 1994 ) 
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successivamente ad un coniugato ancora più polare. Quasi tutti i coniugati sono caricati 
negativamente, presentano una discreta solubilità in acqua e possono essere prontamente 
escreti attraverso la bile, le feci e/o l’urina.  
Nel dettaglio, ecco cosa avviene in ciascuna delle tre fasi: 
Fase I: alterazione, non sintetica, dell’originale molecola estranea tramite ossidazione, 
riduzione e idrolisi. Queste reazioni sono catalizzate, per la maggior parte dei composti 
xenobiotici, dagli enzimi della monoossigenasi (MO) microsomiale, come il citocromo 
P450 (citP450), il citocromo b5 (cit b5)e la NADPH citocromo P450 reduttasi (P450 RED), 
che si trovano soprattutto nel reticolo endoplasmatico. In un piccolo ma altamente 
significativo numero di casi, questi processi portano ad un aumento della tossicità della 
sostanza, ovvero alla sua attivazione. In particolare, l’ossidazione può portare alla 
produzione di metaboliti reattivi, in grado di legarsi alle macromolecole cellulari. Un 
esempio di questo è la metabolizzazione del Benzo(a)Pirene, un idrocarburo policiclico 
aromatico altamente cancerogeno che è stato utilizzato come sostanza-test in questa tesi. 
Esso non agisce direttamente, una volta assimilato nell’organismo, ma lo fa solo a seguito di 
metabolizzazione. Questa avviene ad opera di enzimi, che lo convertono prima ad epossido, 
e poi a diolo epossido. Nel dettaglio, possiamo dire che dapprima il B(a)P viene 
metabolizzato dal sistema della citocromo P450 monoossigenasi microsomiale ad ossidi di 
arene. Essi possono poi o trasformarsi spontaneamente in fenoli (nei corrispondenti trans-
diidrodioli a seguito di una idratazione) oppure reagire covalentemente con il glutatione (sia 
spontaneamente che ad opera di una reazione catalizzata dalla Glutatione-S-transferasi). 
Uno dei metaboliti fenolici, il 6-idrossibenzo(a)pirene, è spesso ossidato a 1,6-, 3,6-, 6,12-
chinone. L’organismo può detossificarsi dai fenoli, dai chinoni e dai diidrodioli, prodotti dal 
metabolismo appena descritto, attraverso la coniugazione con l’acido glucuronico e gli 
esteri solfati, ed il glutatione. Oltre alla coniugazione, i diidrodioli spesso subiscono il 
metabolismo ossidativo. Il benzo(a)pirene 7,8-diidrodiolo è in parte ossidato a 7,8-diol-
9,10-epossido, composto che è considerato il suo metabolita finale cancerogeno (IARC 
1983), in quanto in grado di formare addotti del DNA.  
Inoltre, in questa fase, possono anche formarsi specie reattive dell’ossigeno (ROS, 
Reactive Oxygen Species), in grado di danneggiare importanti componenti cellulari come 
lipidi, proteine e DNA. 
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Fase II: la maggior parte degli enzimi di questa fase (la glutatione-S-transferasi (GST) e 
la UDP-glucuronil transferasi (UDPGT) ) catalizzano reazioni di coniugazione, che 
facilitano l’escrezione dei prodotti della fase I, tramite l’aggiunta alla molecola di gruppi 
polari (ad esempio glutatione (GSH) e acido glucuronico (UDP-GA) ). In questa fase, ad 
esempio, si ha la metabolizzazione di sostanze quali i policlorobifenili (PCB), già 
preventivamente modificate dagli enzimi della fase I. Dopo l’intervento del sistema della 
monoossigenasi microsomiale, che converte le molecole a metaboliti polari, si ha la 
coniugazione con il glutatione e l’acido glucuronico (ATSDR 1995). I dati raccolti su 
animali allevati in laboratorio suggeriscono le seguenti caratteristiche nel metabolismo di 
queste sostanze: 
 
1) L’idrossilazione è favorita nella posizione para dell’anello fenilico meno clorurato, 
a meno che questa posizione sia stericamente impedita; 
2) Nei bifenili con un numero più piccolo di sostituenti cloro, la posizione para di 
entrambi gli anelli e gli atomi di carbonio che sono para rispetto ai sostituenti cloro, 
vengono rapidamente idrossilati; 
3) L’accessibilità ad atomi di carbonio adiacenti, non sostituiti, facilita il metabolismo 
ossidativo di un substrato PCB; 
4) All’aumentare del grado di clorurazione di entrambi i fenili, diminuisce il tasso di 
metabolismo; 
5) Il metabolismo di specifici congeneri PCB varia significativamente da specie a 
specie (Safe, 1980). 
 
Fase III: gli enzimi di questa fase (peptidasi, liasi, β-liasi…) catalizzano reazioni 
cataboliche dei metaboliti coniugati, in modo da formare prodotti facilmente eliminabili 
attraverso l’escrezione. 
Molti Vertebrati acquatici possono eliminare gli xenobiotici lipofili attraverso la 
diffusione in ambiente acquatico. I Pesci lo fanno grazie alle branchie, gli Anfibi attraverso 
la pelle permeabile. Gli uccelli acquatici, dall’altro lato, non hanno membrane permeabili a 
contatto con l’acqua. Questo sembra valere anche per i Mammiferi marini, la cui pelle non 
sembrerebbe lasciar passare tali composti. In questi ultimi due casi, le vie di eliminazione 
dei contaminanti lipofili sono del tutto analoghe a quelle osservate nel caso degli animali 
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terrestri. Tale processo dipende, come abbiamo appena visto, dalla loro conversione in 
metaboliti idrosolubili e coniugati che possano essere escreti. I prodotti di tale 
biotrasformazione vengono solitamente eliminati attraverso la via epatobiliare, le feci e 
















La tossicità finale di ogni specifico composto xenobiotico è correlata allo stato di 
induzione degli enzimi delle fasi I e II, e all’equilibrio tra le reazioni di attivazione 
metabolica e detossificazione (equilibrio tra la formazione di composti tossici e non tossici). 
Se la capacità degli enzimi della fase II è insufficiente a coniugare i metaboliti tossici, 
formati nella fase I, si possono verificare effetti nocivi. Molti metaboliti reattivi sono infatti 
capaci di legarsi a macromolecole di grande importanza biologica, quali le proteine ed il 
DNA, causando danno cellulare e mutagenesi (Wiston e Di Giulio, 1991; Van Welie et al., 
1992). Poiché l’induzione degli enzimi della fase II è più lenta rispetto a quella del cit P450, 
la velocità di rimozione dei metaboliti tossici può essere ridotta rispetto al loro tasso di 
formazione attraverso reazioni ossidative (Hodgson, 1994). 
 
3.3 Effetti genotossici dei contaminanti ambientali 
.  
Fig. 3.3 Rappresentazione semplificata del destino di xenobiotici nelle cellule del fegato. VIA 1, un possibile 
meccanismo per l’induzione enzimatica; VIA 2, un possibile meccanismo per la detossificazione o l’attivazione 
di derivati tossici. DRE, elementi che rispondono alla diossina; Cit P450, isoenzimi del citocromo P450; GST, 
glutatione-S-trasferasi; UDPGT, UDP glucoronil trasferasi. (Modificato dall’originale di Van der Oost et al., 
1996) 
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Per genotossicità si intende la capacità di una sostanza di indurre modificazioni 
all’interno della sequenza nucleotidica o della struttura a doppia elica del DNA di un 
organismo vivente. Le mutazioni possono avvenire a livello della linea germinale o a quello 
della linea somatica. Nel primo caso, queste possono essere trasmesse alla prole, mentre nel 
secondo interessano solo la linea cellulare mutata e possono portare a formazione 
neoplastiche e quindi cancri. Inoltre, numerosi eventi mutazionali sono stati correlati con la 
riduzione della fitness degli organismi, fatto importante se si considera che, a livello di 
popolazione, gli effetti sulla riduzione possono essere più rilevanti di quelli cancerogeni. 
Nel 1993 Kurelec ha introdotto il termine di genotoxic desease sindrome quale “…insieme 
di alterazioni indotte in invertebrati e vertebrati dalla esposizione ambientale a composti 
genotossici, anche in organi ed organismi che non sviluppano il cancro”. Tali effetti 
negativi vanno dall’alterazione del metabolismo generale a squilibri delle funzioni 
enzimatiche, passando per l’invecchiamento precoce, la già citata riduzione della fitness e 
l’alterazione delle capacità riproduttive della specie presa in esame, che può portare come 
estrema conseguenza all’estinzione della stessa. 
Il metabolismo cellulare delle sostanze genotossiche è un fenomeno complesso, e talvolta 
la mancanza di una detossificazione completa può portare alla formazione di metaboliti 
elettrofili altamente reattivi (Harvey, 1982; Philips, 1993; Groopman & Kensler, 1993). 
Questi intermedi possono attaccare i centri nucleofili in macromolecole come DNA, RNA, 
lipidi e proteine, cosa che spesso causa citotossicità e/o genotossicità (Shugart, 1995). 
L’interazione con il DNA si manifesta primariamente attraverso alterazioni strutturali della 
molecola stessa, che possono essere addotti (quando il composto, o i suoi metaboliti, si 
legano covalentemente alla doppia elica), rotture al livello di singolo e doppio filamento 
(note come strand breaks, SB) o basi alterate chimicamente (Shugart, 1995). Le cause che 
portano al danneggiamento della doppia elica possono essere diverse. Si va dai normali 
eventi cellulari, come ad esempio il metabolismo e le collisioni termiche casuali, 
all’interazione con agenti fisici (raggi UV, radiazioni ionizzanti) ,a quella con agenti chimici 
(Shugart, 1995). Tutti questi processi danno luogo a delle alterazioni strutturali che 
normalmente possono essere riparate piuttosto in fretta, ma che producono una popolazione 
transiente di DNA con bassa integrità. Le cellule all’interno delle quali non viene riparato il 
danno possono andare incontro alla fissazione di mutazioni geniche e cromosomiche, 
nonché all’attivazione di processi cancerogeni. 
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Da quanto appena detto, emerge chiaramente come l’esposizione a genotossine possa 
innescare una cascata di eventi in grado di minare l’integrità del DNA, provocando poi vari 
tipi di danno. Pertanto, l’identificazione e la quantificazione di tali avvenimenti all’interno 
di questa sequenza possono essere utilizzate come indici della salute sia dell’organismo, che 
dell’ambiente, che della popolazione, che sono oggetto di studio. In una sola parola, come 
biomarkers.  
 
3.4 I biomarkers 
 
Il concetto di biomarker è stato introdotto per la prima volta che alla fine degli anni ’70. 
Si voleva avere un mezzo capace di testare lo stato di salute dell’ambiente, sfruttando i 
danni provocati dall’esposizione a sostanze tossiche eventualmente presenti. Inoltre, grazie 
a questo strumento, tali effetti sarebbero stati evidenziati prima di estendersi al livello 
dell’intera popolazione, quando sarebbero stati eclatanti e, purtroppo, irreversibili. La 
bioindicazione, infatti, di certo rappresenta uno strumento diagnostico estremamente valido 
per definire i livelli ambientali di un determinato contaminante, ma risulta del tutto 
inadeguata nell’assolvere uno degli scopi fondamentali dell’ecotossicologia: la valutazione 
degli effetti che tale contaminante e/o tale miscela di contaminanti può generare su una 
comunità ecologica. Per sopperire a questa mancanza, è stato trovato molto utile l’uso delle 
risposte che un organismo bioindicatore fornisce a seguito dell’esposizione a sostanze 
tossiche ambientali. Esse possono essere infatti utilizzate come strumento di diagnosi, ma 
anche di prognosi, di salute ambientale. Proprio questa, infatti, è la caratteristica peculiare 
dei biomarcatori. 
L’idea di utilizzare i biomarkers nel settore delle indagini ecotossicologiche si è 
manifestata per la prima volta con le ricerche pionieristiche degli anni ’70, come già 
precedentemente detto, da parte di Bayne e collaboratori (1976) e Payne (1977) 
nell’ambiente marino. Ma cosa si intende esattamente con il termine “biomarker”? La 
definizione storica è quella formulata dalla National Academy of Science (NRC, 1989), 
secondo la quale per biomarker si intende “…quella variazione indotta da un contaminante, 
al livello delle componenti biochimiche o cellulari di un processo, di una struttura o di una 
funzione, che può essere misurata in un sistema biologico”. Tale concetto è stato però 
ampliato, sia da un punto di vista della gerarchia delle risposte che per la sua portata 
 18 
ecologica. Secondo la più recente definizione, per “biomarker ecotossicologico” si intende 
“…quella variazione biochimica, cellulare, fisiologica o comportamentale che può essere 
misurata in un tessuto, in un fluido biologico o al livello dell’intero organismo (individuo o 
popolazione), la quale fornisce l’evidenza di una esposizione e/o un effetto ad uno o più 
composti inquinanti (e/o radiazioni)” (Depledge, 1994). L’utilizzo di biomarkers permette 
di diagnosticare, attraverso lo studio di risposte immediate, la presenza di eventuali 
contaminanti nell’ambiente nel quale l’organismo bioindicatore vive. Successivamente, in 
funzione dell’intercorrelabilità degli effetti ai vari livelli di complessità strutturale, i 
biomarkers possono prognosticare, e quindi prevedere, il verificarsi di effetti negativi a 
lungo termine, anche su scala ecologica. Da queste precisazioni possiamo dedurre che il 
ruolo del biomarker in campo ecotossicologico non è tanto quello di dare informazioni 
quantitative circa i livelli di esposizione di un organismo ad un determinato contaminante, 
ma quello di fornire indicazioni sul suo “stato di salute”, come segnale potenziale di 
alterazioni ai più alti livelli ecologici (Peakall & Shugart, 1993; Fossi & Leonzio, 1994; 
Fossi, 1998).  
Ai fini di una corretta indagine ecotossicologica, è importante la scelta dell’organismo 
idoneo, solitamente definito bioindicatore (o specie sentinella), in grado di fornire le 
risposte che verranno poi utilizzate come biomarker. Una caratteristica di cui è necessario 
tenere conto nella dell’organismo è il suo areale di distribuzione, ovvero la sua mobilità. 
Infatti, l’informazione che ci fornisce l’organismo bioindicatore è relativa all’area vitale 
dove l’organismo si muove e si alimenta. Quindi, nel caso di un organismo sedentario o 
sessile, otterremo un’informazione di tipo puntiforme, mentre in quello di un organismo 
mobile sarà un’informazione 
integrata dell’area vitale. Se le 
specie bioindicatrici sono 
capaci di dare risposta agli 
stress ambientali in relazione 
all’estensione della loro 
nicchia spaziale e trofica, è 
possibile definirli come 
indicatori di piccolo, medio e 
Fig. 3.4 La scelta dell’organismo bioindicatore deve essere guidata 
dalla conoscenza dell’home range della specie: ampio raggio, 
medio o puntiforme (Modificato da Fossi, 2000) 
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ampio raggio, a seconda della dimensione dell’areale in cui vivono (Fig. 3.4) (Fossi, 2000) 
 
L’applicazione dei biomarkers nei programmi di biomonitoraggio classico o, come 
vedremo in seguito, in situazioni più complesse (utilizzo di biomarcatori non distruttivi per 
l’identificazione di “specie a rischio”), risolve almeno in parte le limitazioni caratteristiche 
da una parte della chimica ambientale, e dall’altra della tossicologia classica (McCarthy & 
Shugart, 1990; Peakall, 1992; Peakall & Shugart, 1993; Fossi & Leonzio, 1994; Fossi, 
1998). Nel caso della prima disciplina, infatti, possiamo assumere che sebbene essa sia in 
grado di fornire informazioni precise ed accurate, sia dal punto di vista quantitativo che 
qualitativo, sulla distribuzione degli inquinanti nei vari comparti ambientali, risulta 
inadeguata in caso di presenza di contaminanti ignoti. Inoltre, non prevede l’effetto della 
sommatoria dei diversi inquinanti sull’organismo, né le variazioni spaziali e temporali di 
quest’ultimo rispetto alla fonte di contaminazione. Infine, risulta estremamente dispendiosa 
in termini di utilizzo di uomini e mezzi (Fossi, 2000). Nel caso invece della tossicologia 
classica, troviamo altri tipi di limitazioni, comunque altrettanto significative. Questa 
disciplina, per cominciare, non prevede la possibilità di rilevare gli effetti tossicologici a 
lungo termine, né la vera disponibilità di un contaminante nei vari comparti ambientali. Non 
è possibile, con le metodologie che la caratterizzano, osservare le modificazioni lungo la 
catena alimentare, l’effetto sinergico dei contaminanti all’interno dell’organismo e 
l’influenza dei fattori chimico-fisici sulla loro tossicità. Infine, non permette l’analisi 
dell’influenza di fenomeni biologici naturali quali il ciclo vitale, i ritmi giornalieri…(Fossi, 
2000).  
I biomarkers correttamente applicati presentano numerosi vantaggi, rispetto a quanto 
abbiamo appena detto, e per questo rappresentano uno dei mezzi più efficaci nell’ambito del 
monitoraggio ambientale, sebbene il loro inserimento all’interno del sistema normativo sia 
ancora molto limitato. Essi sono infatti in grado di: 
 
• fornire una risposta integrata all’esposizione complessiva della specie bioindicatrice, 
considerando la sommatoria sia delle diverse vie di assunzione che delle esposizioni 
nel tempo entro un determinato range spaziale; 
• dare un segnale integrato dell’insieme delle interazioni tossicologiche e 
farmacocinetiche della miscela di composti a cui è sottoposto l’organismo; 
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• fornire una risposta immediata all’esposizione al tossico (ore-giorni): questo dato 
permette di prevedere un effetto negativo a lungo termine; 
• fornire indicazioni sulla suscettibilità inter- ed intra-specifica ad un contaminante e/o 
ad una miscela di contaminanti; 
• indicare l’effetto tossicologico a lungo termine di un contaminante, a seconda se 
l’organismo è esposto o meno ad un livello di contaminazione che eccede le sue 
capacità di detossificazione e riparo (livelli di omeostasi).  
 
Inoltre, è molto importante possedere una conoscenza approfondita delle caratteristiche 
fisiologiche della specie sentinella presa in considerazione, dai cicli riproduttivi alla 
modalità di assunzione dei nutrienti. Questo perché in tale maniera è possibile eliminare, 
con un adeguato programma di campionamento, i fattori di disturbo che essi possono 
eventualmente generare. 
I biomarcatori possono essere suddivisi in diverse categoria a seconda delle informazioni 
che sono in grado di fornire in un corretto programma di monitoraggio ambientale. 
Fondamentalmente, possiamo individuare due grandi categorie: quella dei biomarkers 
generali e quella dei biomarkers specifici. Già dalla nomenclatura è intuibile quale sia la 
differenza tra di esse. I primi possono essere definiti come “…quelle risposte 
dell’organismo al livello molecolare, cellulare e fisiologico che non possono essere 
direttamente ricondotte ad una sola classe di contaminanti, ma che indicano lo stato 
generale di stress dell’organismo” (Peakall & Shugart, 1993). Fanno parte di questa 
categoria, ad esempio, certi danni al DNA ed i disordini immunitari. Parliamo invece di 
biomarkers specifici in relazione a “…quelle risposte molecolari e biochimiche che si 
manifestano in un organismo a seguito dell’esposizione ad una specifica classe di 
contaminanti” (Peakall & Shugart, 1993). Ad esempio, l’induzione del sistema 
monoossigenasi a funzione mista (MFO) rappresenta un biomarcatore specifico per la 
presenza di composti xenobiotici liposolubili (policlorobifenili, o PCBs, idrocarburi 
policiclici aromatici, o PAHs…), mentre l’induzione delle metallotioneine (MT) è indice 
della presenza, nell’ambiente, di metalli pesanti quali cadmio (Cd), mercurio (Hg) e zinco 
(Zn). In questo ultimo caso, la risposta indica chiaramente la classe molecolare responsabile 
del fenomeno di contaminazione.  
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La valutazione della genotossicità di alcune sostanze all’interno di animali sia testati in 
condizioni di laboratorio che a seguito di esposizione in ambiente naturale, stando a quanto 
detto fino a questo momento, può essere condotta a diversi livelli strutturali. Possono infatti 
essere condotte analisi per quanto riguarda la creazione di addotti (generati dal legame dei 
contaminanti con le molecole di DNA), di rotture del DNA (strand breaks) e di basi 
modificate. Ma si può anche andare a valutare danni come ad esempio le aberrazioni 
cromosomiche e la comparsa dei micronuclei (alterazioni al livello cromosomico e 
cellulare). Ciascuna di queste modificazioni fornisce indicazioni circa la presenza di 




Certe molecole genotossiche, come ad esempio il benzo(a)pirene, si legano stabilmente al 
DNA, formando i cosiddetti addotti. Particolarmente complessa è l’individuazione della 
relazione esistente tra la presenza degli addotti e il realizzarsi di fenomeni di cancerogenesi. 
Le metodologie attualmente utilizzate per la loro individuazione sono varie. Tra di esse, 
comunque, quelle maggiormente sensibili sono il metodo radiochimico 32P – postlabeling e 
quello immunochimico (ELISA) (Fossi, 2000). La prima tecnica (Randerath & Randerath, 
1994) offre un mezzo di elevata sensibilità per valutare il contenuto in addotti, non 
caratterizzati, al DNA. Il successo di questo procedimento, nell’individuare l’esposizione a 
tossine nei pesci, è stato dimostrato sia su organismi raccolti in natura che in seguito ad 
esposizione sperimentale. Tuttavia, il metodo presenta delle limitazioni potenziali da 
considerare (come la presenza di atomi di 32P di origine indeterminata), che possono 
interferire con l’interpretazione del dato (Shugart, 1994). Inoltre, questa tecnica risulta 
essere molto laboriosa, e richiede l’utilizzo di materiale radioattivo. Nel caso invece delle 
tecniche immunologiche, come ad esempio il test ELISA (Enzyme-Linked Immunosorbent 
Assay), possiamo anzitutto dire che esse permettono l’identificazione della presenza di un 
addotto su 108 nucleotidi normali (Fossi, 2000). Tali metodologie si basano sulla necessità 
di anticorpi specifici. Questo può costituire un limite quando l’esposizione da studiare è ad 
una miscela complessa e non ad un contaminante singolo. Inoltre, per l’immunizzazione e la 
caratterizzazione degli anticorpi, sono necessarie determinate quantità di DNA modificato e 
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di addotti. Pertanto, questa tecnica viene per lo più applicata in campo medico, e nel caso di 
condizioni sperimentali, anziché su larga scala. 
Possiamo comunque aggiungere che il monitoraggio della formazione degli addotti 
rappresenta uno dei biomarker più specifici per l’evidenziazione dell’esposizione agli IPA. 
Essi misurano risposte di tipo “precoce”, tuttavia, la presenza di addotti al DNA correla 
positivamente con alterazioni più consolidate come la frequenza di neoplasie epatiche nei 
pesci che vivono in contatto con sedimenti contaminati (Moore et al., 2004).  
Un esempio di contaminante in grado di formare addotti al DNA è il Benzo(a)Pirene, un 
idrocarburo policiclico aromatico a ben nota azione cancerogena. Questa sostanza fa parte di 
quella classe di contaminanti che per poter andare ad interagire con la doppia elica devono 
essere preventivamente metabolizzati, generalmente ad opera del sistema del citocromo P-
450. Quindi, in conclusione, sono i loro metaboliti a legarsi al DNA, producendo una grande 
varietà di lesioni. In particolare, il B(a)P viene metabolizzato ad ossido di arene, che nelle 
cellule di mammifero è in grado di indurre carcinogenesi (Lee & Steinert, 2003). Il B(a)P ed 
il nitropirene causano rotture nella doppia elica di DNA negli epatociti della trota (Salmo 
trutta), ma non nelle cellule del sangue, stando ad uno studio di Mitchelmore e Chipman del 
1998. Questo presumibilmente perché gli eritrociti dei pesci deficitano di quei sistemi di 
attivazione indispensabili per la produzione dei metaboliti di B(a)P e NP in grado di agire 
sulla molecola di DNA provocando le rotture (Devaux et al., 1998).  
Quando la generazione di modificazioni secondarie eccede la capacità di riparazione 
dell’organismo, allora si possono verificare di danni irreversibili al livello del patrimonio 
genetico, come ad esempio le aberrazioni cromosomiche. I biomarkers utilizzati in questo 
campo sono valutati con test citologici quali ad esempio il test del micronucleo, il test 
comet, l’analisi cromosomica ed il sister-chromatide exchange (SCE). Tali biomarcatori 
mettono in evidenza risposte di tipo “ritardato”. Infine, l’ultimo livello di alterazione del 
DNA è rappresentato dalle mutazioni che alterano la funzionalità del gene. Questa risposta 
viene valutata con il metodo di attivazione dell’oncogene, e anche in questo caso si mette in 
evidenza una risposta “ritardata”. 
 
ROTTURE DEL DNA 
La determinazione quantitativa della presenza di rotture della doppia elica di DNA (strand 
breaks, SB), sia al livello del singolo che del doppio filamento, viene frequentemente 
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utilizzata come biomarker per valutare l’effetto genotossico dei contaminanti ambientali. La 
produzione di SB è infatti ben correlata con le proprietà mutagene e/o cancerogene di molti 
contaminanti ambientali anche molto diversi tra loro (Mitchelmore & Chipman, 1998). 
I tagli che si rilevano possono essere il prodotto di numerosi fattori, i quali agiscono 
talvolta in maniera diretta, come ad esempio le radiazioni solari ed i raggi X, e altre volte in 
maniera indiretta, ad esempio a seguito di attivazione metabolica (come nel caso del 
benzo(a)pirene discusso nel paragrafo precedente). Nel caso della produzione di rotture ad 
opera di sostanze contaminanti, va precisato anche che perché esse esercitino la loro azione 
non è sempre necessaria una attivazione metabolica: alcune di esse infatti sono in grado di 
agire in maniera diretta, come ad esempio il perossido di idrogeno ed alcuni agenti 
alcalinizzanti, quale ad esempio la N-metil-N-nitro-N-nitroso-guanidina (MNNG). Questi 
ultimi infatti sono stati visti essere in grado di produrre rotture del DNA nelle cellule del 
mollusco bivalve Mytilus edulis, della trota (Salmo trutta) e di varie specie di anfibi 
(Mitchelmore & Chipman, 1998; Turner & Parry, 1989). Anche per quanto riguarda il 
perossido di idrogeno, è stata riscontrata rottura della doppia elica a seguito di esposizione 
sia in cellule di invertebrati marini che in alcune specie di pesci (Mitchelmore & Chipman, 
1998).  
 Gli SB possono poi essere prodotti anche attraverso l’azione di taglio di enzimi di 
riparazione. Quindi, stando a quanto appena detto, appare chiaro come la valutazione della 
quantità di SB rilevate sia un ottimo mezzo per valutare l’effetto genotossico di una ampia 
gamma di composti, ognuno in grado di modificare il DNA in maniera diversa.  
E’ importante tenere presente che gli SB possono anche essere prodotti attraverso 
meccanismi non direttamente correlati con la genotossicità di un agente chimico. Esempi in 
condizioni naturali sono l’incremento nei livelli dei reagenti endogeni come i ROS 
(Reactive Oxygen Species) o l’ossido di azoto (Meneghini 1988; Epe, 1995), o l’attivazione 
di enzimi come le topoisomerasi (enzimi appartenenti alla classe delle isomerasi che sono in 
grado di aumentare o diminuire il grado di avvolgimento della superelica, ed hanno un ruolo 
fondamentale nella replicazione del DNA) e le endonucleasi (enzimi coinvolti nei processi 
di riparazione del DNA) (McConkey et al., 1988). La non specificità dei test che rilevano 
SB, insieme all’alta sensibilità e applicabilità a diversi tipi cellulari, sono caratteristiche di 
fatto utili nel monitoraggio ambientale, anche se rappresentano al tempo stesso un limite. 
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Esse infatti non permettono di capire a pieno quelle che sono le cause dell’effetto osservato 
(Mitchelmore & Chipman, 1998).  
La maggior parte delle analisi per gli SB si basa sul principio secondo cui la percentuale 
di DNA a singolo filamento che si separa dalla doppia elica, ad un pH elevato, è 
proporzionale al numero di SB sulla molecola di DNA. In queste condizioni, i siti labili agli 
alcali (nucleotidi apurinici/apirimidinici) e quelli caratterizzati dalla presenza di addotti, 
vengono solitamente convertiti in SB (Shugart, 1994). 
Ci sono varie tecniche che consentono di mettere in evidenza questo tipo di danno 
genetico, ma tutte quante presentano vantaggi e svantaggi. Un approccio che sta prendendo 
sempre più piede in questo ambito è noto come Comet assay, appellativo nato dalla tipica 
figura a cometa che è possibile osservare al microscopio a fluorescenza a seguito della corsa 
elettroforetica, cui vengono sottoposte le cellule da analizzare. Era infatti visibile una 
“testa” della cometa, contenente il DNA ad elevato peso molecolare, ed una “coda”, 












Il concetto di elettroforesi su microgel fu introdotto per la prima volta nel 1978 da 
Östling e Johanson, come metodo per misurare le rotture al livello del singolo filamento 
causa del rilassamento della doppia elica di DNA. Una versione modificata di questa 
procedura fu elaborata nel 1988, da Singh e collaboratori, i quali effettuarono la procedura 
in condizioni alcaline, dato che la neutralità dell’ambiente di corsa permetteva di 
individuare i tagli solo al livello del doppio filamento, tralasciando quelli a singolo 
filamento (Tice, 1995). 
Fig. 3.5: Fibroblasti di stenella con vari gradi di frammentazione del DNA. 
Cellula non danneggiata 
Cellula lievemente danneggiata 
Cellula discretamente danneggiata 
Cellula fortemente danneggiata (quasi in apoptosi) 
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In generale, l’idea di base di questa procedura era quella di combinare l’elettroforesi su 
gel con la microscopia a fluorescenza, per visualizzare la migrazione dei frammenti di DNA 
da cellule individuali intrappolate nell’agarosio. Se il DNA, caricato negativamente, era 
danneggiato, la superelica di DNA era rilassata, e le estremità rotte erano in grado di 
migrare verso l’anodo durante l’elettroforesi. Al contrario, in caso di integrità della 
molecola, la mancanza di frammenti impediva la migrazione. Rispetto ad altri metodi di 
rilevazione del danno genotossico, questo tipo di test presenta vantaggi notevoli (P.L. Olive 
& J.P. Banàth, 2006): 
 
1. Si tratta di una tecnica molto sensibile; 
2. E’ un metodo economico e relativamente veloce; 
3. Era richiesto un quantitativo esiguo di cellule (un migliaio); 
4. Utilizza qualunque cellula nucleata; 
5. Non è richiesta un’esperienza particolare da parte del lettore per quanto riguarda 
l’analisi al microscopio; 
 
Recentemente, poi, il livello di danno viene misurato grazie ad una digitalizzazione delle 
immagini osservate al microscopio e l’utilizzo di un software sviluppato a questo scopo 
(P.L. Olive et al., 1990). 
Se da una parte i vantaggi di questa metodologia sono notevoli, dall’altra troviamo delle 
limitazioni. Prima di tutto, ci sono delle limitazioni pratiche al numero di cellule, e di 
campioni, che possono essere analizzati. Nel migliore dei casi, possono essere esaminate 
600 cellule all’ora, se analizzate individualmente, oppure 50 vetrini al giorno attraverso 
l’utilizzo di sistemi automatici. Una seconda limitazione del Comet è la necessità di avere 
una sospensione di cellule vitali. Se i campioni contengono prevalentemente cellule 
necrotiche o apoptotiche, non possono essere ottenute informazioni accurate sulla presenza 
di specifiche lesioni come rotture del DNA o danni al livello delle basi (Y.F. Sasaki et al., 
2000). 
Il Comet Assay non fornisce informazioni sulla taglia dei frammenti del DNA, dato che 
non vengono separati durante il breve periodo della corsa elettroforetica. Invece, 
all’aumentare del numero di rotture, la doppia elica si rilassa sempre di più, lasciando un 
quantitativo sempre maggiore di frammenti liberi di migrare, perciò una più ampia frazione 
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di DNA si allontana dalla testa della cometa. Un’accurata misurazione della dimensione dei 
frammenti richiederebbe l’utilizzo di tecniche più sofisticate (Cedervall et al., 1995). 
Una limitazione importante del Comet è il fatto che, durante l’interpretazione dei 
risultati, non è semplice trovare una relazione tra l’ammontare di danno dal DNA causato da 
uno specifico contaminante chimico e l’impatto biologico che quel danno ha. Sostanze 
chimiche che producono scambi tra cromatidi fratelli possono occultare la presenza di 
rotture al livello di singolo filamento (Olive et al., 1997; Merk et al., 1999). Per questo 
motivo, l’analisi degli effetti delle misture di contaminanti, o di contaminanti con due 
diversi meccanismi in grado di produrre danno, può essere particolarmente problematica. 
E’ importante infine ricordare che il Comet misura il danno al DNA causato non solo 
dall’esposizione ad agenti genotossici, ma anche quello provocato da alterazioni 
mitocondriali o della membrana, attraverso apoptosi o necrosi (Olive & Banàth, 2006). 
Omettendo la fase della corsa elettroforetica, è possibile andare ad indagare la presenza 
eventuale di cellule apoptotiche, attraverso il Diffusion Assay. Questo tipo di test è utile 
perché permette di rilevare la presenza di quelle cellule che, per un danneggiamento troppo 
esteso e impossibile da recuperare attraverso i normali processi di riparazione, sono andate 
incontro a morte cellulare programmata, in modo da non trasferire il danno genetico alle 
generazioni cellulari successive. A seguito della corsa elettroforetica, in mancanza di un 
nucleo ben definito, i frammenti di DNA vanno persi, e pertanto sono impossibili da 
rilevare. Andando invece ad osservare i preparati ottenuti col test Diffusion, è possibile 
rilevare la presenza di DNA finemente frammentato, che si dispone secondo una tipica 











Cellule non danneggiate, non apoptotiche. 








Alcuni contaminanti ambientali agiscono modificando la struttura chimica delle basi 
azotate. Ad esempio, alcuni cancerogeni chimici possono produrre ipometilazione del DNA, 
andando ad agire sugli enzimi che regolano i livelli di 5-metildeossicitidina, l’unico 
desossiribonucleotide metilato generalmente presente nel DNA degli eucarioti (Ehrlich & 
Yang, 1981; Wilson & Jones, 1983).  
La composizione in basi del DNA può essere determinata mediante cromatografia a 
scambio ionico (Uziel et al., 1965; Shugart, 1990). Questo metodo misura la perdita di 
integrità del DNA, ma come le metodiche che evidenziano la presenza di SB non fornisce 
indicazioni circa la sostanza chimica responsabile dell’effetto osservato.  
Anche la presenza di basi ossidate può essere messa in evidenza, a seguito dell’idrolisi 
del DNA, attraverso la HPLC (High Pressure Liquid Chromatography )a fase inversa ed un 
detector elettrochimico (Floyd et al., 1986), oppure mediante l’uso di anticorpi specifici 
(Yarborough et al., 1996). E’ anche possibile procedere attraverso una versione modificata 
del test Comet, che prevede il trattamento con enzimi di restrizione quali endonucleasi III e 
formamidopirimidina glicosilasi (FPG). Essi infatti introducono tagli nell’ossatura zucchero 
fosfato, in corrispondenza rispettivamente di pirimidine e purine ossidate (Collins et al., 
1997; Migliore et al., 2002). 
 
ABERRAZIONI CROMOSOMICHE 
E’ possibile individuare tre diverse tipologie di aberrazioni cromosomiche, in grado di 
essere utilizzate come biomarkers. Possono essere espresse come difetti strutturali a carico 
dei cromosomi (sia al livello del singolo cromatidio che di entrambi), come riarrangiamenti 
(inversioni, traslocazioni, frammenti acentrci) osservabili in una cellula allo stadio di 
metafase e infine come alterazione del numero di cromosomi dovuta ad una non corretta 
segregazione degli stessi durante le divisioni mitotiche o meiotiche. 
Le aberrazioni cromosomiche vengono rilevate durante l’osservazione al microscopio 
ottico di cellule in metafase, preventivamente trattate con colorante Giemsa. E’ necessaria 
Fig. 3.6: cellule a vari gradi di danno. Da non danneggiata ad apoptotica. 
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una grande frequenza di cellule in metafase, perché questa indagine abbia validità, e questa 
caratteristica limita molto la scelta dei tessuti dai quali esse possono essere prelevate. 
Generalmente si tende ad utilizzare quelli a rapida proliferazione, o quelli che possono 
essere indotti a proliferare in coltura. Nel primo caso, ad esempio, tipico tessuto bersaglio 
nei Mammiferi e negli uccelli è il midollo osseo, mentre per quanto riguarda la 
proliferazione in vitro si utilizzano solitamente globuli bianchi e fibroblasti (Bickman, 
1994).  
Una delle procedure usate prevede la coltura di leucociti (Leonard et al., 1982), la quale 
richiede semplicemente un campione di sangue dal quale possano essere estratti. Una volta 
effettuato tale procedimento, essi vengono messi in coltura, in condizioni sterili e per un 
tempo medio di 3 giorni.  
Un’altra pratica per ottenere cromosomi di alta qualità prevede l’utilizzo di colture di 
fibroblasti (Verma & Babu, 1989). Uno dei vantaggi nell’utilizzo di questo tipo di cellule 
sta nel fatto che possono essere ottenute da un grande numero di tessuti, e successivamente 
possono essere fatte crescere per diverse generazioni. Al pari dei leucociti, comunque, si 
riscontra una certa difficoltà nell’ottenimento delle colture dai bassi vertebrati, e va 
precisato che i tempi di proliferazione dei fibroblasti sono piuttosto lunghi (Bickam, 1994).  
In alternativa, come era stato anticipato, è possibile ottenere cellule in metafase da tessuti 
ad elevata proliferazione presenti nella maggior parte dei vertebrati (De Boer et al., 1977). 
Queste tecniche sono più veloci ed economiche rispetto a quelle applicate alle colture di 
fibroblasti, ma quasi sempre richiedono il sacrificio dell’animale indagato. Inoltre, spesso la 
qualità ed il numero delle cellule in metafase risultano piuttosto modesti. 
 
MICRONUCLEI 
I micronuclei si possono formare nelle cellule come risultato della formazione di 
frammenti acentrici di un cromosoma, oppure come interi cromosomi che rimangono 
indietro all’anafase, e che quindi non vengono inclusi nel nucleo principale nel momento in 
cui viene formato. I micronuclei si osservano come piccole porzioni di cromatina, 
circondata da membrana nucleare, al di fuori del nucleo principale di una cellula (Evans, 
1997).  
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La comparsa di micronuclei contenenti cromosomi interi è dovuta principalmente a 
mutazioni, nelle proteine del cinetocore, ad anomalie dell’apparato mitotico (Fenech, 1993), 
o ad altre alterazioni della fisiologia cellulare (Albertini et al., 2000). 
I frammenti acentrici, invece, possono essere dovuti a rotture al livello delle due eliche di 
DNA, indotte a loro volta da mutageni esogeni e/o endogeni, che non sono state riparate 
(Fenech, 1993), oppure alla replicazione del DNA danneggiato. 
Per analizzare questo tipo di biomarker viene generalmente utilizzato il cosiddetto Test 
del Micronucleo (Schmidt, 1975), il quale permette di valutare il danno cromosomico, 
spontaneo o indotto, in termini di presenza di micronuclei. Un aumento nella frequenza 
delle cellule contenenti micronuclei può essere considerato un buon biomarcatore di 
genotossicità prodotta da agenti clastrogeni (ovvero agenti in grado di danneggiare 
direttamente il DNA inducendo rotture cromosomiche) o da agenti aneuploidogeni 
(diversamente, questi agenti alterano il numero cromosomico e, quindi, non agiscono 
direttamente sul DNA). Un limite di questo tipo di test, però, sta proprio nel fatto che esso 
non riesce a discriminare tra micronuclei generatisi nell’una o nell’altra maniera (Heddle et 
al., 1991). Per questo motivo, al Test del Micronucleo viene spesso affiancata la tecnica 
dell’ibridazione fluorescente in situ, o FISH (Fluorescence in situ Hybridization) (Barman 
et al., 1980; Migliore et al., 1999). Essa, grazie all’uso di sonde di DNA specifiche per le 
sequenze centromeriche dei cromosomi, e alla marcatura con fluorocromi, permette 
l’identificazione del contenuto dei micronuclei e, quindi, la determinazione del meccanismo 
di formazione. 
 
3.4.2 Biomarkers non distruttivi 
 
Abbiamo precedentemente visto come stia fortemente prendendo piede l’utilizzo di 
biomarkers non distruttivi, soprattutto in relazione allo stato di salute di specie considerate a 
rischio, e delle popolazioni che vanno a costituire. In questo paragrafo, prenderemo in 
esame tale metodologia, prima da un punto di vista più generale, e in seguito applicata a una 
categoria di animali che da diversi anni a questa parte suscita preoccupazione all’interno del 
mondo scientifico, a causa dell’incontrollabile decremento che sta caratterizzando diverse 
popolazioni: i Mammiferi marini. Questi sono infatti gli organismi studiati in questo lavoro 
di tesi basato sull’utilizzo di biomarcatori non distruttivi, allo scopo di valutare la 
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suscettibilità al danno genotossico (vedi capitolo successivo) in seguito dell’esposizione a 
diverse classi di contaminanti ambientali. In particolare, l’attenzione è stata posta su tre 
specie di Cetacei stanziali del Mar Mediterraneo, in particolare del Santuario dei Cetacei: 
balenottera comune (Balaenoptera physalus), tursiope (Tursiops truncatus) e stenella 
(Stenella ceruleoalba).  
Come abbiamo più volte ricordato, i problemi della contaminazione ambientale si 
manifestano in diversi ordini di complessità, e può accadere che lo scopo dell’indagine si 
sposti dalla generica valutazione dello stato di salute ambientale, ad una più specifica 
individuazione dello stato di salute di una popolazione o di una specie a rischio. 
Ovviamente, questa inversione nei termini dell’indagine, richiede che vengano utilizzate 
delle strategie compatibili con la salvaguardia della/e specie presa/e in esame. I materiali 
biologici utilizzati per questo nuovo approccio metodologico possono essere facilmente 
ottenuti con un modesto stress al livello del singolo individuo, attraverso la raccolta di 




MATERIALI BIOLOGICI MAMMIFERI UCCELLI RETTILI ANFIBI PESCI 
Sangue + + + + + 
Biopsie epatiche + + + + + 
Biopsie cutanee + - - - - 
Feci + + + + + 
Latte + - - - - 
Peli + - - - - 
Corna + - - - - 
Uova - + + + + 
Penne - + - - - 
 
Ci sono numerosi vantaggi nell’utilizzo di biomarkers non invasivi applicati al livello di 
specie e/o popolazioni a rischio. Prima di tutto è possibile l’analisi di un numero molto 
elevato di animali all’interno dell’area di studio, senza andare a produrre drastiche riduzioni 
nel numero di individui. Inoltre, si può anche effettuare monitoraggi sequenziali di uno 
stesso animale o di una stessa popolazione per un lungo periodo di tempo, in modo da 
indagare il trend temporale di uno o più parametri biologici. Pertanto, l’utilizzo di 
biomarkers non distruttivi è particolarmente rilevante in aree fortemente sottoposte a stress 
chimici, come appunto nel caso particolare del Mediterraneo.  
Tabella 3.2: Materiali biologici ottenibili attraverso tecniche non invasive nelle varie 
classi di vertebrati (Modificato da Fossi, 2000) 
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3.4.2.1 Biomarkers non distruttivi nello studio dei Mammiferi marini 
 
Una delle più importanti applicazioni dei biomarker non distruttive riguarda lo studio e la 
salvaguardia dei Mammiferi marini (Lambertsen, 1987; Aguilar & Borrell, 1993; Fossi & 
Leonzio, 1994; Fossi, 1994; Marsili & Focardi, 1996; Fossi & Marsili, 1997; Fossi et al., 
1997). Nell’ultimo secolo, molte specie di Cetacei e Pinnipedi sono stati sottoposti, su scala 
globale, ad una drastica riduzione numerica a causa delle forte pressione esercitata da varie 
attività umane, dalla caccia alla contaminazione ambientale. I numerosi segnali d’allarme al 
livello internazionale hanno spinto la comunità scientifica a rivolgere l’attenzione al rischio 
ecotossicologico di questi organismi, nonché alla loro conservazione e protezione. I 
materiali biologici utilizzati in questo nuovo approccio possono essere recuperati con un 
minimo di stress sia per l’individuo singolo che per la popolazione di cui fa parte, come è 
stato precedentemente accennato. Tali campioni possono essere fondamentalmente reperiti 
da due diverse tipologie di organismi: animali spiaggiati, ovvero deceduti a seguito di cause 
accidentali o per via di patologie di varia natura, oppure esemplari in libertà. Prendiamo in 
considerazione nel dettaglio quelle che sono le potenzialità applicative di queste due diverse 
metodologie. 
Nel caso degli organismi spiaggiati, i materiali biologici utilizzabili sono molteplici: 
cervello, miscolo, fegato, rene, grasso sottocutaneo, pelle, denti… . Un particolare di 
fondamentale importanza è che tali materiali sono utilizzabili solamente se il corpo 
dell’animale viene rinvenuto non oltre le due ore dopo la morte. Su ciascun campione 
raccolto possono essere valutate le diverse concentrazioni di alcuni tipi di contaminanti 
ambientali, quali ad esempio organoclorurati, metalli pesanti e PAHs (Fossi & Marsili, 
1997; Fossi et al., 1997). 
Diverso è il discorso per gli animali in libertà. In questi esemplari, gli unici campioni 
prelevabili sono le biopsie cutanee, nelle quali si possono valutare le attività delle MFO, i 
danni al DNA e i livelli di contaminanti (organoclorurati, metalli pesanti, PAHs…), e i 
campioni di feci, attraverso i quali possono essere valutati i livelli di porfirine. I dati delle 
risposte biochimiche e dei livelli di contaminazione, ottenuti da organismi in libertà, 
assumono una importanza notevole per la valutazione dello stato generale di salute della 
specie e/o della popolazione oggetto di studio.  
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E’ utile a questo proposito citare due esempi, i quali mettono in luce in maniera 
abbastanza chiara quanto precedentemente affermato. Un primo esperimento da analizzare è 
quello condotto a seguito su biopsie cutanee prelevate da due specie di Cetacei in diverse 
campagne di campionamento condotte nel Mar Ligure dal 1990 al 1998. Gli organismi in 
questione erano esemplari di Stenella coeruleoalba, un odontocete, e di Balaenoptera 
physalus, un misticete. Sono stati scelti questi individui perché si voleva analizzare i livelli 
di organoclorurati (in particolare PCBs e DDTs) in due Cetacei che, occupando una 
differente posizione all’interno della catena trofica marina, sono soggetti ad un differente 
rischio ecotossicologico. Il biomarcatore indagato in questo caso è stato l’induzione della 
MFO mediante il test enzimatico della benzopirene monoossigenasi (BPMO). Tale attività 
enzimatica è stata vista essere circa 4 volte maggiore nella stenella rispetto a quanto rilevato 
per il misticete, fatto che mette in evidenza come la prima sia soggetta ad un notevole stress 
chimico, a causa della posizione che occupa all’interno della catena trofica (consumatore 
terminale). Questo dato viene confermato dalle diverse concentrazioni di PCBs e DDTs nel 
blubber (grasso) sottocutaneo, rispettivamente 12 e 9 volte (p<0,0005) più alti 
nell’odontocete rispetto al misticete (Fossi et al., 1992). Marsili e collaboratori, nel 1998, 
hanno riscontrato una correlazione altamente significativa fra i livelli di organoclorurati 
(PCBs+DDTs) nel grasso sottocutaneo di esemplari di Balaenoptera physalus, ed i livelli di 
induzione della BPMO in biopsie cutanee. Tali valori possono essere considerati segnali 
precoci dell’esposizione di questi organismi a composti xenobiotici con potenzialità 
estrogeniche e, di conseguenza, di un potenziale segnale di rischio transgenerazionale (Fossi 
et al., 1992; Marsili et al., 1998; Fossi, 2000). 
Il secondo esempio riguarda invece la valutazione di numerosi biomarkers e dei livelli di 
vari contaminanti (PAHs, organoclorurati, metalli pesanti…) ambientali in campioni di 
biopsie cutanee, sangue, pelo e feci, prelevati da due popolazioni di leone marino (Otaria 
flavescens) localizzate in aree a diverso impatto antropico della costa sud-est atlantica (Mar 
del Plata come sito contaminato e Punta Bermeja, in Patagonia, come area di controllo). 
Anche in questa specie si confermava l’importanza dell’utilizzo delle biopsie cutanee per la 
valutazione dell’attività MFO. Si è riscontrato come i valori di induzione nel caso degli 
animali presenti nel sito contaminato fossero di circa 4 volte superiori rispetto a quelli 
rilevati per i leoni marini dell’area di controllo. In questo caso, il responsabile principale del 
fenomeno induttivo era da ricercarsi nei composti policiclici aromatici (PAHs), derivanti dal 
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petrolio, presenti in elevata concentrazione nell’ambiente portuale che caratterizza la 
porzione di Mar del Plata analizzata, i quali causavano la marcata risposta tossicologica 
evidenziata attraverso il test della BPMO (Fossi, 1997). 
L’utilizzo di biopsie come metodo non invasivo per il recupero di materiale biologico 
risulta essere fondamentale, dato che esse possono essere utilizzate per investigazione 
ecotossicologia su animali minacciati (Fossi & Marsili, 1997). Inoltre, la scoperta che la 
balenottera comune che popola il Mediterraneo forma una piccola popolazione, 
geneticamente e geograficamente isolata da quelle oceaniche (Bérubé et al., 1994), rende 
l’identificazione dei fattori di rischio una priorità, come strumento per la conservazione e la 
protezione della specie.      
 
4. SCOPO DELLA TESI 
 
Lo scopo di questa tesi, da considerarsi un approccio preliminare, è stato quello di mettere a 
punto una metodologia per lo studio, attraverso tecniche non invasive, della suscettibilità a 
contaminanti genotossici in tre specie di Cetacei normalmente presenti all’interno dell’area 
protetta nota come “Santuario dei Cetacei”: Tursiops truncatus (odontocete), Stenella 
coeruleoalba (odontocete) e Balaenoptera physalus (misticete). 
I mammiferi marini sono stati scelti come organismi bersaglio di questa indagine in 
quanto rappresentanti per eccellenza della categoria delle cosiddette “specie a rischio”, e 
abitanti abituali del Mediterraneo, bacino relativamente chiuso e caratterizzato da una 
elevata attività antropica. Si tratta di top predators, ovvero organismi collocati all’apice 
delle catene trofiche marine, e quindi più soggetti all’accumulo per biomagnificazione di 
sostanze tossiche. 
Le sostanze per le quali si è scelto di testare l’effetto genotossico, appartenenti alla 
categoria dei contaminanti organici, sono stati i policlorobifenili (PCB) e gli idrocarburi 
policiclici aromatici (IPA). Si tratta infatti di composti inquinanti tra quelli maggiormente 
presenti in ambiente marino, prodotti per lo più dall’attività antropica. Alcune caratteristiche 
che li contraddistinguono, quali ad esempio elevata lipofilicità, scarsa solubilità e tendenza 
ad accumularsi nella catena trofica, li hanno resi i principali indagati per quanto riguarda 
l’insorgenza di effetti biologici come mutazioni, difetti di nascita e cancerogenesi.  
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La ricerca, svoltasi in collaborazione con il Dipartimento di Scienze Ambientali 
dell’Università di Siena, si è articolata in due fasi: 
 
1. Raccolta di biopsie da tre specie di Cetacei all’interno del Santuario, creazione di 
colture di fibroblasti a partire da queste e manipolazione dei contaminanti (Siena). 
2. Indagine dell’eventuale effetto genotossico attraverso il test Comet e il test 
Diffusion sulle cellule sopra descritte (Pisa). 
 
Inoltre, in uno stadio finale del lavoro, si è scelto di mettere a confronto la capacità di 
riparazione a 24 ore del danno genetico di Stenella coeruleoalba con quella di fibroblasti 
umani. Questo per meglio interpretare le risposte osservate nelle specie di Cetacei 
investigate. 
 
5. MATERIALI E METODI 
 
5.1 Area di campionamento 
 
Il Santuario dei Cetacei 
 
Tra il 1989 ed il 1991 nasce il Progetto Pelagos, per la creazione di una riserva della 
Biosfera nel bacino Corso-Ligure-Provenzale, la quale mostra la più alta concentrazione di 
cetacei tra tutti i mari italiani e 
probabilmente rappresenta l’area 
faunisticamente più ricca dell’intero 
Mediterraneo. Dopo una serie di 
trattative, il 25 Novembre 1999 i 
Ministri dell’Ambiente  italiani, 
francesi  ed il Ministro di Stato del 
Principato di Monaco, si incontrano a 
Roma per firmare l’accordo definitivo 
che sancisce l’istituzione del Santuario  
Fig. 5.1: Area definita Santuario dei Cetacei 
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L’area, di circa 100.000 km2,  comprende le acque tra Tolone (costa francese), Capo Falcone 
(Sardegna occidentale), Capo Ferro (Sardegna orientale) e Fosso Chiarore ( Toscana) (Fig. 
5.1). Delle 78 specie di cetacei conosciute, 21 sono state osservate nel Mare Mediterraneo, e 
di queste solo 8 sono regolari, cioè presenti nel bacino con popolazioni stabili: Balenottera 
comune ( Balenoptera physalus ), Capodoglio ( Physeter catodon ), Zifio ( Ziphius 
cavirostris ), Globicefalo ( Globicephala melas ), Grampo ( Grampus griseus ), Tursiope ( 
Tursiops truncatus ), Stenella striata ( Stenella ceruleoalba ), e Delfino comune ( Delphinus 
delphis ). ( Notarbartolo di Sciara et al., 2003 ). Questi ultime specie citate sono anche 
quelle presenti in maniera stanziale all’interno del Santuario. 
All’interno del Santuario si svolgono numerose attività di ricerca: periodicamente sono 
effettuati censimenti, per avere un’indicazione sul numero di cetacei stanziali e di passaggio 
nelle varie aree del Santuario, e sono in corso studi di bioacustica, (possibili grazie 
all’utilizzo di idrofoni) una disciplina che studia la comunicazione tra cetacei per cercare di 
interpretare i suoni dell’ambiente marino. Inoltre, viene osservato anche il comportamento 
in immersione dei mammiferi, grazie all’impiego di telecamere subacquee.  
 
5.2 Specie indagate 
 












MORFOLOGIA e COMPORTAMENTO IN ACQUA 
Fig. 5.2 Tursiops truncatus 
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Il tursiope (Fig. 5.2) è un delfino di mole grande, il cui peso approssimativo si aggira sui 
300 kg. Presenta una corporatura tozza, molto più di altre specie appartenenti alla stessa 
famiglia, un capo con melone ben sviluppato e un rostro corto e tozzo. Va precisato che, 
vista la grande variabilità geografica delle differenti popolazioni di tursiope, è impossibile 
formare dei valori medi che siano validi per l’intera specie, per quanto riguarda le 
dimensioni. In Mediterraneo, la lunghezza media si aggira tra i 2,5 ed i 3,5 metri, con un 
massimo di 4. Il peso dell’adulto oscilla tra i 270 ed i 350 Kg, ed il maschio ha sempre 
dimensioni maggiori rispetto alla femmina. Il neonato misura circa 1 metro. La grande 
variabilità delle popolazioni è dimostrata dal fatto che, ad esempio, le popolazioni di 
tursiopi che popolano l’oceano indiano (la cosiddetta forma aduncus) presentano dimensioni 
diametralmente opposte, con una lunghezza massima di circa 2 metri. Invece, nel caso degli 
individui che popolano le coste della Florida ed il Golfo del Messico, troviamo valori 
intermedi (G. Notarbartolo di Sciara & M. Demma, 1994). 
Come abbiamo accennato inizialmente, la corporatura del tursiope è possente, muscolosa, 
soprattutto rispetto ad altre specie di delfinidi, come ad esempio la stenella e il delfino 
comune. La pinna dorsale, che nell’adulto è moderatamente alta e falcata, è situata in 
posizione mediana. Le pinne pettorali sono corte e sottili. I denti, robusti e conici, possono 
misurare fino a 9 mm di diametro alla gengiva. 
Malgrado la sua corporatura apparentemente tozza, il tursiope è un cetaceo agilissimo e 
dai movimenti lenti ed aggraziati. Raggiunge facilmente notevoli velocità (fino a 30 Km/h) 
e si produce sovente in esercizi acrobatici, tra i quali salti in alto fuori dall’acqua fino a tre 
volte la sua lunghezza. Spesso è possibile osservare questi animali nell’atto di fare surf sulle 
onde, sia quelle prodotte dal vento che 
quelle causate dal passaggio di una 
imbarcazione (in questo caso procede a 
stretto contatto con essa, dalla parte della 
prua) o dal movimento di un grande 
misticete. Quando nuota in superficie, il 
tursiope emerge per respirare circa una 
volta ogni 15-20 secondi, e riesce poi ad 
immergersi per un periodo massimo di 8 
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minuti, nei quali riesce a raggiungere addirittura i 600 metri di profondità. 
 
RIPRODUZIONE 
I maschi presentano due aperture nella parte inferiore del corpo, una nasconde il pene e 
l'altra costituisce l'ano. La femmina, in 
Fig. 5.3 Apparato genitale cetacei 
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vece, presenta una sola apertura genitale, che accoglie sia la vagina sia l'ano. Di fianco ad 
ogni lato dell'apertura genitale,  
sono presenti le fessure mammarie laterali che nascondono le ghiandole mammarie per 
l'allattamento dei piccoli (Fig. 5.3) (J.G. Mead; C.W. Potter, 1990). 
La stagione riproduttiva del tursiope non è ben definita, sebbene in genere accoppiamenti 
e nascite avvengano nella stagione più calda. La maturità sessuale si aggira attorno ai 9-10 
anni per le femmine e ai 10-13 anni per i maschi. La gestazione dura circa 12 mesi, e dal 
momento della nascita il piccolo rimane con la madre fino ai 3-4 anni. La longevità media è 
di 40 anni. 
 
ALIMENTAZIONE 
Il tursiope è prevalentemente ittiofago, tuttavia presenta una notevole flessibilità 
nell’adattare la sua dieta alla preda più facilmente ottenibile. Pertanto, si ciba anche di 
calamari, seppie, polpi e, all’occorrenza, anche di crostacei ed altri invertebrati del benthos. 
I pesci più frequentemente catturati sono quelli tipici delle acque basse in cui questo 
mammifero vive: cefali, anguille, acciughe, sardine, sgombri, aringhe, triglie ecc…(Fig. 




























I denti conici, ai quali è stato fatto riferimento sopra, servono esclusivamente per 
afferrare il cibo, non per masticarlo. 
Una particolare tecnica di caccia utilizzata da alcuni tursiopi è la strand-feeding o beach 
hunting, una tattica simile a quella usata dalle orche: i delfini radunano prima i pesci verso 
le coste sabbiose, nuotando paralleli ad esse, poi li spingono sulla sabbia e se ne nutrono 
spiaggiandosi parzialmente o completamente. Infine tornano al mare, con un movimento ad 
U. La strand-feeding è una tecnica piuttosto pericolosa, per questo viene praticata 
generalmente nei periodi di alta marea. Può essere praticata da individui solitari o da gruppi 
di delfini che collaborano per la cattura dei pesci. È un comportamento che si sviluppa solo 
nei tursiopi nati da altri beach-hunters, ma studi effettuati sul DNA mitocondriale hanno 
portato ad escludere una trasmissione genetica di questa tecnica di caccia, per cui si pensa 
che i delfini la imparino osservando le loro madri (Sargeant, B.L. et. al.,. 2005) 
In molte zone il tursiope ha modificato la propria tecnica di caccia per avvantaggiarsi 
delle attività di pesca dell’uomo, sia sottraendo il pesce alle reti sia nutrendosi del pesce 
rigettato in mare dai pescatori stessi. 
 
HABITAT 
Il tursiope è una delle specie di Cetacei che maggiormente si adatta ai diversi habitat. 
L’ambiente più tipico, comunque, è quello costiero. In particolare, questi esemplari 
abbondano nelle acque basse, limacciose, calme delle lagune, dei canali, degli estuari e degli 
atolli. E’ possibile incontrarli poi anche lungo coste rocciose, dove l’acqua è limpida e 
relativamente profonda. Caratteristica che mette bene in evidenza la grande adattabilità di 
questo animale è il fatto che riesca a risalire il corso dei fiumi e permanere in ambiente 
d’acqua dolce, sebbene per un periodo limitato di tempo. Esiste anche un ecotipo di tursiope 
pelagico, che predilige cioè la vita in mare aperto. Nel Mediterraneo, malgrado esistano rari 
avvistamenti di tursiopi a notevole distanza dalla costa, l’ecotipo prevalente è quello 
costiero. Infatti, la profondità media dei luoghi nei quali si verificano la maggior parte degli 




















MORFOLOGIA e COMPORTAMENTO IN ACQUA 
Dopo la balenottera azzurra, la balenottera comune (Fig. 5.5) è il più grande animale di 
cui si abbia notizia sul pianeta. La femmina, misticeti sempre leggermente più grande del 
maschio, raggiunge i 27 metri di lunghezza, ed il peso di 80 tonnellate. Questi valori 
massimi, tuttavia, si riscontrano solo nelle popolazioni dei mari australi. La lunghezza 
massima misurata in femmine dell’emisfero boreale, invece, è di 24 metri, mentre il peso 
massimo dell’adulto è oscilla tra le 45 e le 75 tonnellate. Alla nascita, misura tra i 5,5 ed i 
6,5 metri, per un peso di circa 2 tonnellate. 
Le forme estremamente idrodinamiche fanno di questa specie una macchina perfetta per 
le lunghe navigazioni oceaniche con il minimo impiego di energia. Il capo è cuneiforme, il 
corpo affusolato nella porzione centrale e fortemente compresso lateralmente nella regione 
del peduncolo caudale. La coda, estremamente possente, è larga circa il 20-25% della 
lunghezza totale dell’animale. Le balenottere comuni sono forse tra i più veloci dei 
misticeti, dato che possono arrivare a nuotare anche ad una velocità di 20 nodi (quasi 40 
Km/h). Per questo motivo, la balenottera divenne oggetto di caccia solo con l’avvento delle 
veloci baleniere a vapore, verso la fine dell’ ‘800. Di solito, tuttavia, questi animali 
procedono molto più lentamente, a circa 3-4 nodi. Come per tutti i Cetacei, anche nel caso 
Fig. 5.5 Balaenoptera physalus 
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di questo animale è possibile osservare, durante il nuoto, dei periodi di navigazione in 
superficie alternati ad altri di immersione. Quando la balenottera nuota sotto al pelo 
dell’acqua, fenomeno che ha la durata complessiva di circa 2-3 minuti, si nota come nel 
corso di ogni atto respiratorio emerga per primo lo sfiatatoio (nell’attimo del soffio), e 
successivamente la porzione superiore del dorso con la pinna dorsale, il cui apice è l’ultima 
parte del corpo della balenottera a scomparire prima dell’atto respiratorio successivo. 
L’ultimo soffio della serie, in genere prodotto con maggior vigore degli altri, è 
accompagnato da un vistoso inarcarsi del dorso, accentuato da un marcato sollevamento 
della pinna dorsale e di parte del peduncolo caudale sopra la superficie. La coda non viene 
quasi mai sollevata fuori dall’acqua, pertanto non viene mostrata. Terminata la fase di 
superficie inizia quella di immersione, che dura in genere dai 5 ai 15 minuti. Generalmente 
arrivano a toccare pochi metri di profondità, ma è stato appurato che in alcuni casi possono 




Per quanto concerne l’anatomia dell’apparato riproduttivo, vale quello che abbiamo 
precedentemente descritto nella sezione dedicata al T.truncatus: i maschi presentano due 
aperture nella parte inferiore del corpo, una nasconde il pene e l'altra costituisce l'ano. La 
femmina, invece, presenta una sola apertura genitale, che accoglie sia la vagina sia l'ano. Di 
fianco ad ogni lato dell'apertura genitale, sono presenti le fessure mammarie laterali che 
nascondono le ghiandole mammarie per l'allattamento dei piccoli (J.G. Mead; C.W. Potter, 
1990). 
Il ciclo riproduttivo della balenottera comune è strettamente legato allo schema stagionale 
delle sue migrazioni. Esse infatti compiono degli spostamenti stagionali molto regolari: 
dalle acque temperato-calde e tropicali, dove si trattengono in inverno e dove si riproduce, 
procede verso quelle subpolari, dove si alimenta durante l’estate. La maturità sessuale delle 
balenottere comuni è raggiunta alla lunghezza di 18 metri, tra gli 8 e i 12 anni. Il 
concepimento avviene in inverno, nelle acque calde delle basse latitudini; dopo un’estate 
passata in acque fredde per alimentarsi e a fare scorta di riserve energetiche, la femmina 
torna al caldo, sul luogo dell’accoppiamento, dove partorisce dopo 11-12 mesi di 
gestazione. Il piccolo assume circa 100 Kg di latte materno al giorno.  
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Le balenottere comuni sono le più longeve tra i Cetacei. Esse infatti hanno una durata 




L’elevata quantità di nutrimento assunta dalla balenottera comune (una femmina adulta 
necessita di 330 tonnellate di cibo all’anno) viene immagazzinata molto rapidamente, nel 
corso della stagione alimentare, soprattutto sotto forma di grasso cutaneo. Esso servirà 
infatti da riserva energetica per gran parte dell’anno. Le componenti principali della dieta di 
questo animale sono eufasiacei (crostacei planctonici noti generalmente col nome di Krill), 
pesci e piccoli cefalopodi. La composizione della dieta dipende in larga misura dalla regione 
in cui si alimenta: nei mari antartici, infatti, predominano gli eufasiacei, mentre 
nell’emisfero boreale sono più ricercati i pesci (ad esempio aringhe, merluzzi, sgombri, 
sardine…). Nel Mediterraneo, la balenottera si ciba prevalentemente di eufasiacei 
appartenenti alla specie Meganyctiphanes norvegica, ma non si può escludere che anche 





















Fig. 5.6 Organismi presenti nella dieta di B.physalus 
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Durante la caccia, il cetaceo si avvicina a notevole velocità al banco di pesci, o di krill, e  
vi si butta nel mezzo, dove esso è più fitto. Qui, aprendo la bocca, ingoia acqua e prede in 
essa contenute, distendendo la regione golare al punto da raddoppiare il diametro della parte 

















La balenottera comune è un cetaceo prevalentemente pelagico. Vive lontano dalla costa, 
in acque profonde, al di fuori della piattaforma continentale. Nei mari italiani la balenottera 
comune è stata osservata in zone dove la profondità media era superiore ai 2200 metri, e ad 
una distanza dalla costa di 44 Km. Questo, tuttavia, non le impedisce all’occorrenza di 
recarsi in acque costiere, e addirittura di addentarsi in baie e canali tra isole, soprattutto per 





Fig. 5.7 Estensione della regione golare di B.physalus durante il nutrimento 
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MORFOLOGIA e COMPORTAMENTO IN ACQUA 
In Mediterraneo, la lunghezza dell’adulto si aggira attorno ai 2 metri, con un peso che 
varia dagli 80 ai 120 Kg. Il maschio, solitamente, è più grande della femmina. Recenti 
ricerche comparate hanno evidenziato come le popolazioni mediterranee siano nettamente 
più piccole di quelle rinvenute in altre parti del mondo, dove si è visto che possono 
raggiungere i 2,6 metri per 156 Kg di peso. Il neonato misura poco meno di un metro, per 
11 Kg.  
Rispetto al tursiope, la stenella (Fig. 5.8) presenta una corporatura molto più slanciata ed 
affusolata, ed un rostro meno allungato. La pinna dorsale, triangolare e con una leggera 
falciatura, è di dimensioni medie. Tratto tipico di questo animale è la colorazione, che le è 
valso l’appellativo di “striata”. E’ possibile infatti distinguere tre zone diverse: la zona 
dorsale, di colore grigio-azzurro, quella dei fianchi, che è grigio chiaro, e quella ventrale, 
bianca. Un segno che permette di riconoscere, a colpo d’occhio, la stenella, è una linea nera 
che decorre dal margine dell’occhio a delimitare tutto il fianco, sia a destra che a sinistra. 
Inoltre, un altro elemento tipico è la fiamma di colore bianco, o grigio chiaro, che si diparte 
dalla regione toracica all’indietro e verso l’alto, in direzione della base della pinna dorsale, 
intrudendo così nel bel mezzo del campo scuro del dorso. Questo schema di colorazione, per 
quanto tipico della specie ed inconfondibile, è tutt’altro che rigido. Esiste infatti una 
notevole variabilità individuale, tanto quanto geografica. La differenza può infatti essere 
Fig. 5.8 Stenella coeruleoalba 
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notata tra un gruppo e l’altro, ma anche tra popolazioni appartenenti a diverse aree 
geografiche (G. Notarbartolo di Sciara & M. Demma, 1994).  
Le particolarità della stenella, per quanto riguarda il nuoto, comprendono una grande 
agilità ed eleganza, nonché la capacità di sviluppare notevoli velocità. Le sue capacità di 
immersione non sono mai state misurate, ma dal rinvenimento di prede mesopelagiche nel 
suo stomaco c’è da supporre che questo animale sia in grado di scendere in profondità per lo 
meno per alcune centinaia di metri. 
 
RIPRODUZIONE 
Di nuovo, per quanto riguarda l’aspetto anatomico, troviamo che i maschi presentano due 
aperture nella parte inferiore del corpo, una nasconde il pene e l'altra costituisce l'ano. La 
femmina, invece, presenta una sola apertura genitale, che accoglie sia la vagina sia l'ano. Di 
fianco ad ogni lato dell'apertura genitale, sono presenti le fessure mammarie laterali che 
nascondono le ghiandole mammarie per l'allattamento dei piccoli (J.G. Mead; C.W. Potter, 
1990). 
In generale, però, va detto che si conosce assai poco di questo aspetto, per quanto 
riguarda le popolazioni del Mediterraneo. La maggior parte delle informazioni è stata 
raccolta per quanto concerne gli esemplari che popolano il mare del Giappone, dove le 
periodiche catture “accidentali” hanno permesso un esame approfondito. La maturità 
sessuale inizia quando le stenelle, sia maschi che femmine, hanno raggiunto i 9 anni di età. 
Questi animali passerebbero attraverso due stagioni riproduttive, una in inverno ed una in 
estate. La gestazione sembra essere un po’ più lunga rispetto a quanto osservato per il 
delfino comune. Durerebbe infatti circa 12-13 mesi. Più breve è invece lo svezzamento, che 
avviene dopo 18 mesi circa, contro i 4 anni visti per il tursiope. L’intervallo tra un parto e 
l’altro oscilla tra i 1,5 e 3 anni. 
La longevità della stenella supera i 30 anni, con punte di 57 anni. Questa specie, quindi, 
sembrerebbe assai più longeva del delfino comune(G. Notarbartolo di Sciara & M. Demma, 







Per quanto riguarda l’alimentazione, possiamo considerare la stenella striata una 
“generalista”. Essa cioè si ciba di una notevole varietà di prede, (a seconda delle circostanze 
e della loro disponibilità) che comprendono cefalopodi, pesci ossei e crostacei 
macroplanctonici. In particolare, nel Mediterraneo, l’alimento principale di questi animali 
sono i cefalopodi, come il totano (Todarodes sagittatus). I pesci ossei, in genere meno 
frequenti negli stomaci, possono essere comunque saltuariamente presenti in elevate 
quantità. Troviamo esemplari di potassolo (Micromesistius potassou), il nasello (Merluccius 
merluccius), ma anche organismi gregari di superficie come le acciughe (Engraulis 
encrasicolus). I crostacei predati, soprattutto nel Mar Ligure, appartengono alla specie 
Pasiphaea multidentata, un gambero gregario che raggiunge i 12,5 cm di lunghezza, e che 



































Malgrado non sia impossibile incontrare la stenella sulla piattaforma continentale (in 
genere a qualche miglio dalla costa), il suo habitat preferito è costituito dalle acque 
pelagiche profonde. In Mediterraneo, la profondità media delle località di avvistamento è di 
poco inferiore ai 1900 metri, mentre la distanza media dalla costa è di 34 Km. La 
temperatura dell’acqua non sembra essere un problema per questo cetaceo prettamente 
euritermico, che può pertanto essere osservato tanto nelle acque tropicali quanto in quelle 
temperato-fredde (minimo 12°C).  
 
5.3 Prelievo delle biopsie e allestimento delle colture 
 
PRELIEVO DELLE BIOPSIE 
 
Le metodologie di prelievo dei campioni di tessuto impiegate sono state diverse a seconda 
della specie bersaglio.  
Nel caso di Balaenoptera physalus, si è usata una normale freccia in alluminio con 
estremità modificata per il prelievo del campione e dotata di un galleggiante, lanciata grazie 
ad una balestra del tipo Barnett  Wildcat II dotata di un arco da 150 libbre (circa 68,04 Kg). 
Per evitare la possibilità di infezione, la punta del dardo è stata disinfettata con alcool prima 
dello sparo. I campioni sono stati prelevati sulla schiena, nell’area compresa tra la pinna 
dorsale e la parte superiore del peduncolo caudale. La procedura ha previsto un 
avvicinamento all’animale a velocità moderata, nel momento in cui nuotava in superficie, e 
il lancio della freccia ad una distanza compresa tra 








Fig.5.10: Raccolta di biopsie 
attraverso l’utilizzo di balestra 
(Foto: Lab. Biomarkers 
Dip.Scienze Ambientali, 
Università degli Studi di Siena) 
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Per quanto riguarda invece Stenella coeruleoalba, il prelievo della biopsia è stato fatto 
utilizzando una punta da biopsia montata su un palo, mentre l’animale stava nuotando di 
fianco alla prua dell’imbarcazione. L’esemplare di Tursiops truncatus è stato campionato 
utilizzando una balestra Banett Trident, con un arco da 15 libbre (circa 6,8 Kg). Il problema 
principale nel prelievo di biopsie da questi animali sta nella loro diffidenza verso le 
imbarcazioni, e nella conseguente impossibilità di utilizzare il palo modificato come nel 
caso della stenella (Jahoda et al., 1996). 
 
ALLESTIMENTO DELLE COLTURE DI FIBROBLASTI 
 
Dopo il prelievo, il campione di epidermide viene lavato accuratamente e poi conservato 
in una soluzione (Mezzo di Coltura Completo) costituita da Mezzo Minimo Essenziale 
(MEM) con sali di Earle e con L-glutamina (Invitrogen) arricchito con il 10% di siero fetale 
bovino gamma irradiato (Invitrogen), con l’1% di soluzione di aminoacidi non essenziali 
100X (Invitrogen), con l’1% di Penicillina/Streptomicina 100X (Invitrogen) e con lo 0,1% 
di Amphotericina B 100X (Invitrogen). Quindi viene conservato a temperatura ambiente e 
processato nel minor tempo possibile, non superiore alle 48 ore dalla morte dell’animale.  
In laboratorio ogni operazione viene effettuata sotto cappa UV a flusso laminare, con 
materiale monouso sterile, per permettere di procedere con tecniche totalmente sterili. La 
prima operazione consiste nel lavaggio del campione con una soluzione bilanciata di sali 
(EBSS) (Invitrogen), con Penicillina/Streptomicina 100X (Invitrogen), e con Amphotericina 
B 100X (Invitrogen). Quindi la pelle viene tagliata con un bisturi monouso in piccoli parti, 
con taglio verticale che deve consentire di ottenere tanta sezioni dell’intero campione 
comprendenti tutti gli strati dell’epidermide, il derma ed una piccola parte di grasso 
sottocutaneo. Le sezioni sono poste in una piastra Petri sterile ed incubate con una soluzione 
di Tripsina-EDTA 1X (Invitrogen) per 20 minuti a 37°C. Dopo un ulteriore lavaggio con 
mezzo di coltura completo per togliere tutti i residui di tripsina, le sezioni sono poste in 
fiasche Falcon da 50ml precedentemente bagnate con il mezzo completo.  
Dopo 24 ore in incubatore ad aria con il 5% di CO2, nelle Falcon viene aggiunto 1 ml di 
mezzo completo, che verrà sostituito dopo 24 h con mezzo fresco. Il mezzo viene cambiato 
ogni giorno per un periodo variabile da 5 a 15 giorni in cui avviene la proliferazione dei 
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primi fibroblasti. Da questo step il mezzo viene cambiato ogni 2-3 giorni in funzione dello 
stato della coltura relativo sia al consumo dei nutrienti del mezzo e conseguente produzione 
di cataboliti sia allo sviluppo di infezioni batteriche e fungine. Al 90% di confluenza 
cellulare si procede al passaggio dei fibroblasti in una Falcon da 150 ml trattando con 2ml di 
Tripsina-EDTA 1X (Invitrogen) di cui 1 ml viene tolto dopo circa 20 secondi e l’altro 
millilitro viene lasciato per circa 5 min. per permettere il completo distaccamento delle 
cellule dal fondo della Falcon 50ml. Quando tutti i fibroblasti si sono separati, vengono 
raccolti con 4ml di mezzo completo e trasferiti nella Falcon da 150ml, portando poi il 
volume a 15ml con mezzo completo. Alla confluenza nella Falcon da 150ml, si procede al 
passaggio nella Falcon da 250ml con la stessa metodica precedentemente descritta, 
cambiando solamente i volumi dei vari mezzi. Una volta raggiunta la confluenza in 
quest’ultima fiasca, si può procedere al congelamento delle cellule per la “banca cellulare” o 
al loro utilizzo immediato per i vari esperimenti ecotossicologici: Immunofluorescenza, 
WB, PCR, ecc.  
Per il congelamento per la banca cellulare, i fibroblasti tripsinizzati vengono raccolti in 
una provetta sterile da 10 ml con Mezzo di Congelamento preparato con MEM arricchito 
conl 10% di siero fetale bovino e con il 4% di dimetilsolfossido (DMSO). La provetta viene 
centrifugata a 1000 rpm per 5 minuti, dopodichè si elimina il sovranatante e si raccolgono le 
cellule (sottonatante) con 5 ml di mezzo distribuendole in 5 cryovials (PBI) da 1,5 ml. 
Queste ultime vengono portate a -80°C molto lentamente utilizzando a tale scopo 
l’immersione delle cryovials in pallini di piombo i quali disperdono lentamente calore e 
rallentano il processo di congelamento. Dopo 24 ore si ha il passaggio finale in azoto 
liquido. 
 
5.4 Sostanze utilizzate 
 
PCB - Aroclor 1260  
 
L’Aroclor 1260 è una mistura di policloro bifenili contenente approssimativamente il 
38% C12H4Cl6, il 41% C12H3Cl7, l’ 8% C12H2Cl8 e il 12% C12H5Cl5, con un contenuto medio di 
cloro pari approssimativamente al 60% (United States AirForce, USAF 1989). I PCB sono 
inerti, termicamente e fisicamente stabili, e presentano proprietà dielettriche. Nell’ambiente, 
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il comportamento delle miscele di PCB è direttamente correlato al grado di clorazione. 
L’Aroclor è fortemente assorbito dal terreno, e non subisce lisciviazione quando lavato con 
acqua, sebbene questa sostanza sia altamente mobile in presenza di solventi organici (USAF 
1989).  
Sebbene i PCB siano generalmente molto resistenti alla degradazione chimica prodotta 
attraverso agenti ossidanti o per idrolisi, la loro biodegradazione può tuttavia avere luogo, 
specialmente nel caso di sostanze con un basso contenuto di Cloro. I PCB hanno una grande 
capacità di bioaccumulo, e specialmente grazie alla loro elevata lipofilicità tendono ad 
accumularsi all’interno del tessuto adiposo di pesci, uccelli, mammiferi ed esseri umani 
(Agency for Toxic Substance and Desease Registry, ATSDR 1995). I PCB possono 
percorrere lunghe distanze nell’aria, andando quindi a depositarsi in zone anche molto 
lontane dal luogo di emissione. Nell’acqua, una piccola percentuale di PCB può rimanere 
sospesa, ma la maggior parte si lega a particelle organiche e sedimenti ( ATSDR 2001). 
I PCB vengono assunti attraverso la via orale, quella inalatoria oppure attraverso 
esposizione cutanea, e come già detto vengono accumulati al livello del tessuto adiposo. 
Informazioni specifiche per quanto riguarda l’Aroclor 1260 non sono  disponibili, tuttavia è 
stato visto che ratti, topi e scimmie assorbono una percentuale che va dal 75 al 90% delle 
dosi di PCB somministrate oralmente. Infatti, il consumo di cibo contaminato, primo fra 
tutti il latte materno, è la principale via di contaminazione degli organismi, e di 
propagazione per questa classe di contaminanti. Comunque, sia l’inalazione che il contatto 




Essendo i PCB dei composti che vengono metabolizzati molto lentamente, i sintomi 
tossici generalmente si presentano dopo un’esposizione, ed un bioaccumulo, su 
relativamente lunghi. In molte specie animali, i segni iniziali di intossicazione acuta da PCB 
sono perdita di peso o incapacità di aumentarlo. Ratti esposti ad una intossicazione 
massiccia hanno manifestato atassia, diarrea e mancanza di risposta a stimoli dolorosi. Gli 
effetti istopatologici sono stati riscontrati visti essere predominanti nel fegato e nei reni. Il 
tempo medio di morte per i piccoli animali da laboratorio è di 2-3 settimane, e la tossicità 
generalmente decresce con l’aumento della clorinazione (USAF 1989). Il valore di LD50 per 
 51 
l’assunzione orale di Aroclor 1260 è di 1315 mg/kg/giorno nel caso dei ratti maschi di 
Sherman (ATSDR 1995). Per quanto riguarda l’uomo, possiamo dire che una 
documentazione dettagliata degli effetti dell’Aroclor 1260 non è disponibile, ma che 
comunque sono numerose le patologie che possono insorgere a seguito dell’esposizione a 
PCB di varia natura. Tali effetti, che possono manifestarsi dopo un’esposizione di settimane 
o mesi a questa classe di contaminanti, includono edema facciale, disturbi della vista e 
dell’udito, decremento nella pressione sanguigna sia sistolica che diastolica, diarrea, epatiti, 
cloracne ed ipertiroxinemia asintomatica (HSDB 1995).  
Numerose pubblicazioni hanno messo in evidenza la capacità dei PCB di attraversare la 
placenta ed accumularsi al livello dei tessuti fetali. Le indicazioni raccolte circa il 
manifestarsi di malformazioni strutturali, cambiamenti genetici ed altri effetti teratogeni 
sono comunque poche. Infatti, la maggior parte degli studi circa l’esposizione orale hanno 
dato esito negativo. Si è visto invece che le capacità riproduttive possono essere 
marcatamente depresse a seguito di esposizione a PCB, in particolare nelle femmine (USAF 
1989). 
Per quanto riguarda la assunzione attraverso le vie respiratorie (per inalazione), c’è una 
notevole carenza di dati sia per quanto riguarda quella acuta che quella cronica, sia nel caso 
degli animali che dell’uomo. In quest’ultimo caso possiamo dire che il contributo relativo 
dell’inalazione e del contatto dermico per esposizione occupazionale è sconosciuto. 
L’esposizione occupazionale ai PCB presenta un quadro clinico differente rispetto a quello 
osservato per l’avvelenamento da ingestione di PCB. I sintomi più comunemente osservati 
sembrano essere effetti al livello dermale e delle mucose, ma nessun tipo di disturbo al 
livello del fegato. Studi condotti da Smith e collaboratori nel 1982 hanno dimostrato come 
ci possa essere un effetto anche al livello della funzionalità cardiovascolare a seguito 
dell’esposizione prolungata a PCB, in quel caso sul luogo di lavoro.  
Sulla base di questi ed altri dati, l’EPA ha inserito l’Aroclor 1260 nel gruppo B2 
(probabile cancerogeno umano) (EPA 1996b). Nonostante la loro azione cancerogena, non è 
ancora stata dimostrata un’azione genotossica dei PCB. Essi, infatti, non formano addotti al 
DNA, così come non provocano un aumento nell’incidenza dei micronuclei né inducono SB 
in linfociti umani trattati in vitro (Belpaeme et al., 1996a) e in eritrociti di trota (Salmo 
trutta fario) trattati in vivo (Belpaeme et al., 1996b). 
 
 52 
IPA - Benzo(a)pirene 
 
Gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA) sono un’ampia classe di contaminanti 
ambientali che presenta al suo interno elementi caratterizzati da un elevato peso molecolare 
e da una particolare stabilità chimica. Si tratta di comuni inquinanti dell’atmosfera di origine 
antropica, derivanti dai processi di combustione incompleta di materiale organico. 
Caratteristiche fondamentali degli IPA sono le seguenti: 
 
1. Sono scarsamente solubili in acqua; 
2. Sono fortemente lipofili; 
3. Sono facilmente solubili in solventi polari; 
4. Sono scarsamente volatili (tranne i componenti a più basso peso molecolare); 
5. Sono ampiamente diffusi in diverse matrici a causa della loro bassa reattività. 
 
 In ambiente urbano, le elevate concentrazioni di IPA nell’atmosfera sono principalmente 
legate al traffico autoveicolare (∼80%) ed agli impianti di riscaldamento alimentati con 
combustibili liquidi e solidi, laddove non è diffusa in modo capillare la metanizzazione. In 
particolare, la loro presenza nei gas di scarico degli autoveicoli, alimentati sia a gasolio che 
a benzina è dovuta in parte alla quantità di IPA già presente nel carburante, ed in parte alla 
loro formazione durante la combustione per pirosintesi fra radicali derivanti dai componenti 
paraffinici e composti aromatici. La molecola di questi inquinanti è formata da 2 o più anelli 
benzenici, saldati in modo da avere in comune due o più atomi di carbonio. Su questa base, 
gli IPA possono essere suddivisi in: 
 
• IPA leggeri: costituiti da 2 o 3 anelli; 
• IPA pesanti: costituiti da 4 o più anelli. 
 
Gli IPA contenenti 4 anelli o un numero inferiore, in genere rimangono in forma gassosa 
quando vengono immessi nell’atmosfera. Dopo aver stazionato meno di 24 ore nell’aria 
esterna, di solito vengono degradati in seguito ad una sequenza di reazioni. Gli IPA che 
invece sono costituiti da più di 4 anelli solitamente non permangono a lungo nell’atmosfera 
sotto forma gassosa. A causa della loro bassa tensione di vapore, queste sostanze tendono 
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rapidamente a condensarsi, e a venire adsorbite sulla superficie di particelle di fuliggine e di 
cenere. Anche gli IPA a 2-4 anelli aderiscono a tali particelle durante il periodo invernale, 
dato che la loro tensione di vapore diminuisce bruscamente con l’abbassarsi della 
temperatura. Le superfici delle particelle di fuliggine, infatti, risultano degli ottimi 
adsorbenti delle molecole gassose grazie alla loro composizione chimica.  
Sebbene gli IPA rappresentino solo lo 0,1% del particolato atmosferico, la loro presenza 
come inquinanti dell’aria rimane un problema. Molti di essi infatti si rivelano cancerogeni, 
almeno sugli animali da esperimento. Tra gli IPA presumibilmente ad azione cancerogena 







Il contaminante usato in questo lavoro di tesi è il benzo(a)pirene, che è stato classificato 
dalla EPA come 2A, ovvero probabile cancerogeno per l’uomo. 
Il benzo(a)pirene (CAS REG. N° 50-32-8), conosciuto anche come 1,4-benzo(a)pirene, è 
una molecola con formula chimica C20H12, ed un peso molecolare di 252,3. A temperatura 
ambiente si presenta in placche ed aghi giallastri, e a 10 mmHh ha un punto di ebollizione di 
310-312°C (Budavari et al., 1989), un punto di fusione di 178°C e una densità di 1,35 (EPA 
1991). E’ una sostanza praticamente insolubile in acqua, scarsamente solubile in alcool e 
metanolo e solubile in benzene, toluene e cilene (Budavari et al., 1989). Come per tutti gli 
altri IPA, anche per il B(a)P le fonti primarie di immissione sono i fenomeni di combustione 
(motori a combustione interna di auto, navi ed aerei; stufe e caminetti domestici; incendi 
forestali; fumo di sigaretta; cibi cotti alla griglia…). La sua rimozione invece avviene per lo 
più attraverso l’ossidazione fotochimica e la deposizione secca sul suolo o sull’acqua. La 
biodegradazione è il più importante processo di trasformazione nel suolo o nei sedimenti 
(ATSDR 1990). Il tempo di emivita del B(a)P è minore di 1-6 giorni nell’atmosfera, di 1-8 
ore nell’acqua, 5-10 anni nei sedimenti e più di 14-16 mesi nel suolo (questo per la 
degradazione completa) (EPA 1984). 
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Attualmente non si conosce produzione o uso commerciale di B(a)P, ma questa sostanza 
si trova ubiquitariamente nei prodotti della combustione incompleta e nei combustibili 
fossili. Il B(a)P infatti è stato identificato nell’ambiente aereo, nell’acqua potabile, 
nell’acqua piovana superficiale, nell’acqua di scolo, nel cibo cotto alla griglia e nel fumo di 
sigaretta (International Agency for Research on Cancer, IARC 1983). 
 
Tossicità  
Il B(a)P è assorbito rapidamente a seguito di inalazione, contatto dermico e ingestione 
(ATSDR, 1990). Numerosi studi epidemiologici hanno dimostrato una chiara correlazione 
tra l’esposizione a varie miscele di IPA contenenti B(a)P (per esempio emissioni di forni a 
legna e fumo di sigaretta) e l’aumento di rischio di tumori, primo fra tutti quello al polmone. 
Va precisato, però, che ognuna delle miscele prese in esame, in quanto tale conteneva più di 
un tipo di IPA, e pertanto non era stato possibile valutare il contributo effettivo del 
benzo(a)pirene per quanto riguarda il potenziale cancerogeno (IARC, 1983; EPA, 1991). 
Numerosi sono gli studi condotti atti ad indagare quelli che sono gli effetti 
dell’esposizione orale agli IPA, ed in particolare al B(a)P negli animali da laboratorio. Da 
oltre trenta anni è infatti dimostrato come la somministrazione giornaliera di questo 
contaminante possa portare, nel topo, alla comparsa di papillomi e carcinomi dell’intestino 
anteriore, nonché alla comaparsa di adenomi polmonari (Neal & Rigdon, 1967; Wattenberg 
& Leong, 1970), mentre nel ratto ad un aumento nell’incidenza di tumori mammari 
(McCormick et al., 1981).  
Per quanto riguarda l’assunzione attraverso via inalatoria, si è visto come la 
somministrazione intratracheale di benzo(a)pirene induca la comparsa di tumori, sia benigni 
che maligni, nell’apparato respiratorio e nel tratto superiore dell’apparato digerente dei 
criceti (Ketkar et al., 1978). 
E’ possibile anche affermare che il benzo(a)pirene è l’agente cancerogeno dermale più 
potente e meglio documentato, ed è comunemente utilizzato come controllo positivo nei test 
di applicazioni cutanee di altre sostanze chimiche. Il B(a)P è stato visto essere in grado di 
causare la comparsa di tumori nel ratto, nel coniglio e nel topo, sebbene quest’ultima sembri 
essere la più sensibile tra le specie citate. 
Il B(a)P è considerato un promutageno, dal momento che deve essere metabolizzato 
prima di poter interagire esercitare la propria azione genotossica. Il metabolita attivo del 
 55 
benzo(a)pirene è infatti in grado di formare addotti alla doppia elica di DNA. Si è visto, in 
alcuni esperimenti, come il numero di addotti formati aumentasse linearmente in pesci 
esposti a sedimenti arricchiti con IPA, e come fosse riscontrabile una chiara relazione dose-
effetto tra l’incremento di danno al DNA (formazione di addotti, appunto) e quello della 
concentrazione dei contaminanti suddetti nei sedimenti (Reichert et al., 1998). Inoltre, è 
stata dimostrata la presenza di addotti emoglobina-B(a)P, sempre nei pesci (Shugart et al., 
1987; Kennedy et al., 1991). 
Va precisato che i nitro derivati di alcuni IPA, tra cui il B(a)P, nonché alcuni nitropireni, 
sono invece mutageni ad azione diretta, ovvero non necessitano di metabolizzazione per 
divenire biologicamente attivi. Essi si formano, come gli IPA “tradizionali”, dai processi di 
combustione, ma anche da reazioni atmosferiche con gli NOX. 
Attualmente, il Benzo(a)Pirene è classificato come sostanza B2, dall’EPA (1994). Si 
tratta, cioè, di un probabile cancerogeno umano. Diversa è la classificazione per quanto 
riguarda i parametri dell’IARC, ma la descrizione coincide: si tratterebbe di una sostanza 
appartenete al gruppo 2A, cancerogeno animale riconosciuto e probabile cancerogeno 
umano. 
 
5.5 Preparazione dei vetrini 
 
Le sospensioni di fibroblasti, una volta che le colture hanno raggiunto la confluenza, sono 
state centrifugate a 1000 rpm per 10 minuti, in modo da separare pellet e sopranatante. Una 
volta aspirato quest’ultimo, il sedimento risultante è stato unito con 150 µl di Low Melting 
Agarose (LMA) 0,5% dissolto in PBS a 37°C, in modo da avere 75 µl di soluzione per ogni 
vetrino impiegato. Per ogni punto sperimentale, sono stati utilizzati tre vetrini, due da 
analizzare attraverso il test Comet e uno per il test Diffusion. Il composto di fibroblasti e 
LMA è stato quindi stratificato su un vetrino da microscopia, adagiato su di una piastra 
metallica fredda e precedentemente ricoperto con uno strato di Normal Melting Agarose 
(NMA) all’1% secondo Tice et al., 1999. La deposizione sul vetrino di un coprioggetto ha lo 
scopo di far distendere lo strato di gel. Successivamente, il vetrino è stato posto a 
solidificare al buio per 5 minuti a 4°C. Poi è stato tolto il coprioggetti, e sono stati aggiunti 
85 µl di LMA. Il vetrino, di nuovo coperto con il coprioggetti, è stato lasciato a solidificare 
ulteriormente a 4°C per 5 minuti. 
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Dopo la solidificazione del terzo strato di gel, è stato delicatamente tolto il vetrino 
coprioggetti ed i vetrini sono stati immersi nella soluzione di lisi e tenuti in frigorifero, al 
buio, sempre a 4°C. I vetrini così preparati possono devono rimanere in lisi non meno di 
un’ora, e fino ad un mese. La funzione della soluzione di lisi è quella di rompere le 
membrane cellulari e nucleari, in modo da permettere al DNA di migrare durante 
l’elettroforesi. 
Tutte le operazioni sono state svolte ad una temperatura di 20°C, ed in condizione di luce 
gialla, allo scopo di evitare un danno aggiuntivo al DNA.  
 
5.6 Preparazione della soluzione di lisi 
 
La soluzione di lisi, che deve essere pronta almeno mezz’ora prima rispetto al momento 
in cui vengono immersi i vetrini, viene preparata a partire da una soluzione detta prelisi 
(NaCl 2,5 M, Na2EDTA 100 mM, Tris HCl, pH 10) alla quale, poco prima dell’uso, 
vengono aggiunti dimetilsolfossido (DMSO) al 10% e Triton X 100 all’1%. 
 
5.7 Diffusion Assay 
 
Dopo un’ora, i vetrini sono stati tolti dalla soluzione di lisi, lavati con 2 ml di soluzione 
neutralizzante (Tris HCl, pH 7,5) per tre volte, quindi immersi in metanolo freddo (-20°C) 
per tre minuti, in modo da velocizzare l’essiccamento. 
Una volta tolti dal metanolo, sono stati lasciati ad asciugare al buio. Una volta asciutti, i 
vetrini così preparati possono essere conservati in scatole portavetrini, in ambiente secco. 
 Al momento dell’osservazione, i vetrini sono stati colorati con 100 µl di bromuro di 
etidio (2 µg/ml) e coperti con un vetrino coprioggetti. I preparati sono stati analizzati al 
microscopio a fluorescenza (Jeneval) a 40 ingrandimenti. 
La quantificazione delle cellule apoptotiche, riconosciute in base al loro particolare 
pattern di diffusione del loro DNA nel vetrino è stata effettuata su un campione di cento 
cellule per vetrino. 




5.8 Comet Assay 
 
I vetrini preparati sono stati tolti dalla soluzione di lisi e disposti in una camera 
elettroforetica orizzontale. Quindi sono stati ricoperti con una soluzione tampone alcalina 
fredda (NaOH 300 mM, Na2EDTA 1 mM, il cui pH è stato portato a 12,1 aggiungendo 
HCl), allo scopo di denaturare la doppia elica di DNA, per 20 minuti. Il pH 12,1 è stato 
scelto per evitare che rotture dovute alla presenza di siti labili agli alcali interferissero con 
l’interpretazione del dato. 
Avvenuta la denaturazione del DNA, è stata eseguita la corsa elettroforetica, della durata 
di 20 minuti a 25V e 300 mA. Dopo la corsa, i vetrini sono stati trattati per tre volte con 2 
ml di una soluzione neutralizzante (Tris-HCl, pH 7,5) al fine di ripristinare un pH quasi 
neutro e consentire la successiva colorazione. 
Successivamente, i vetrini sono stati immersi nel metanolo freddo (-20°C) per tre minuti, 
in modo da avere un migliore e più veloce essiccamento. Una volta asciutti, i vetrini così 
preparati possono essere conservati in scatole portavetrini, in ambiente secco.  
Al momento dell’osservazione, i vetrini sono stati colorati con 100 µl di bromuro di 
etidio (2 µg/ml) ed analizzati al microscopio a fluorescenza (Jeneval) a 40 ingrandimenti 
(INSERIRE IMMAGINE!!!!!!!). La migrazione del DNA verso l’anodo, proporzionale al 
danno genetico, è stata valutata mediante un sistema di analisi dell’immagine collegato al 
microscopio (Komet 4, Kinetic imaging, Ldt). Il parametro utilizzato per valutare il danno al 
DNA è stato la percentuale di DNA migrato nella coda, dal momento che altri parametri 
come la lunghezza della coda ed il tail moment si sono dimostrati influenzabili da differenze 
del gel in grado di diminuire la migrazione del DNA (McKelvey-Martin et al., 1993). 
Tutte le operazioni sono state svolte ad una temperatura di 20°C ed in condizione di luce 
gialla (Fig. 1). 
 
5.9 Analisi statistica 
 
Negli esperimenti, per ogni individuo analizzato sono stati testati gli effetti di tre dosi 
crescenti dei vari contaminanti, più un controllo e un bianco negativo. Per ognuno di questi 
punti sperimentali sono stati letti due vetrini, 25 cellule ciascuno, e dai dati ottenuti sono 
stati ricavati i valori di media e deviazione standard. 
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E’ stata condotta l’analisi multifattoriale della varianza (MANOVA) considerando le 
variabili dose, individuo e replica (vetrino). E’ stato inoltre utilizzato il Multiple Range Test 
(MRT) (p<0,05), al fine di evidenziare differenze significative nella migrazione del DNA 
tra fibroblasti di individui trattati con le diverse dosi. 
La presentazione grafica dei dati, mediante l’utilizzo del box & whisker plot, consente di 
rappresentare, oltre alla media, la mediana (linea orizzontale) della distribuzione dei dati, il 
25% dei quali è contenuto in  ognuno dei due rettangoli, mentre il restante 50% è distribuito 
nelle linee verticali. 
 
6. RISULTATI E DISCUSSIONE 
 
Lo scopo di questa tesi è stato quello di andare a saggiare l’efficacia delle colture di 
fibroblasti come mezzo per studiare la suscettibilità dei Cetacei alle principali classi di 
contaminanti ambientali. In particolare, attraverso i vari esperimenti si è cercato di ottenere 
delle curve dose-effetto, per quanto riguarda l’integrità della doppia elica dopo esposizione 
a contaminanti. 
Lo sviluppo dell’indagine ha risentito della difficoltà di reperimento del materiale, dato 
che veniva prelevato da animali liberi e quindi non sempre rintracciabili. 
Un primo esperimento pilota, condotto con lo scopo di testare l’efficacia di questo 
metodo, è stato effettuato su colture di fibroblasti ottenuti da biopsie cutanee di un individuo 
della specie Tursiops truncatus. Proprio perché si trattava di un esperimento del tutto 
preliminare, fu testata una sola dose, di PCB, per mettere a confronto il danno ottenuto a 
seguito dell’esposizione, con le condizioni delle cellule di controllo e trattate con il solo 
solvente (DMSO). Sempre a causa della difficoltà di riperimento dei campioni, non c’è stata 
ulteriore raccolta di biopsie da tursiope, e non è stato possibile condurre altri esperimenti 
comprendenti un numero maggiore di dosi di esposizione. In figura 6.1, sono mostrati i dati 
























Possiamo osservare come l’Aroclor 1260 abbia indotto un significativo aumento del 
grado di frammentazione del DNA (p < 0,01) rispetto al controllo. Tuttavia, trattandosi di 
un solo individuo e una sola dose è difficile interpretare questo risultato in termini più 
generali. 
I successivi campioni che abbiamo avuto a disposizione per i test sono stati quelli 
provenienti da 2 esemplari di Balaenoptera physalus e da un esemplare di Stenella 
coeruleoalba, le cui cellule sono state trattate in due esperimenti distinti. Le colture di 
fibroblasti di balenottera sono state utilizzate per esperimenti di esposizione a PCB (3 dosi: 
1, 5, 25 µg/ml), e ad IPA (3 dosi: 0,5, 2,5, 12,5 µg/ml). Le cellule ottenute dalla biopsia di 
stenella sono state utilizzate per un’esperimento di esposizione ad IPA e per lo studio della 
riparazione del danno genetico dopo 24 h dal trattamento. Per confronto, in quest’ultima 
indagine, sono state utilizzate anche colture di fibroblasti umani. 
Nelle figure 6.2, 6.3, 6.4 sono riportati i dati ottenuti dai fibroblasti di balenottera dopo la 
contaminazione da PCB.  
Fig. 6.1 Relazione tra la dose di Aroclor 1260 a cui sono stati esposti i fibroblasti e la 













































Fig. 6.2 Relazione tra la dose di Aroclor 1260 a cui sono stati esposti i fibroblasti e la 
percentuale di DNA migrato nella coda della cometa nei due esemplari di balenottera dai 
quali sono state prelevate le biopsie. Si nota l’assenza di induzione di danno genotossico. 
Fig. 6.3 Relazione tra la dose di Aroclor 1260 a cui sono stati esposti i fibroblasti e la percentuale 
di DNA migrato nella coda della cometa del primo esemplare di balenottera dal quale è stata 


















Possiamo notare dai grafici un’assenza di induzione di danno genotossico da parte dei 
PCB, almeno per le tre dosi testate nella specie B. physalus.  
Questi dati vanno a confermare quello che si ritrova in letteratura circa gli effetti tossici 
esercitati dai PCB in genere. Mancano infatti evidenze di un’azione genotossica, mentre 
sono invece ben documentati i loro effetti come distruttori endocrini e al livello del sistema 
immunitario sia nell’uomo che in altri animali (Andersson et al., 1991; Davis & Safe, 1988; 
Kerkvliet et al., 1990; Poland & Knuston, 1982). I PCB, in particolare, sono in grado di far 
diminuire la produzione di anticorpi in risposta all’iniezione di cellule di eritrociti di pecora 
in topi trattati con PCB e in primati non umani (Tryphonas et al., 1989; Loose et al., 1977; 
Thomas & Hinsdill, 1978). La riduzione di immunoglobulina serica A (IgA) sembra inoltre 
essere un componente essenziale dell’immunotossicità dei PCB (Loose et al., 1977, 1978). 
L’immunosoppressione causata da questi agenti tossici ovviamente si traduce in una 
maggiore esposizione ad una varietà di infezioni degli organismi soggetti a tale 
contaminazione (De Guise et al., 1998). Tali effetti sono stati testati ad esempio su linfociti 
di esemplari di beluga (Delphinapterus leucas), che hanno risposto alla contaminazione da 
PCB (singoli e misture) con un forte calo nella propria proliferazione (De Guise et al., 
1998). L’immunosoppressione legata alla contaminazione ambientale è ritenuta una 
Fig. 6.4 Relazione tra la dose di Aroclor 1260 a cui sono stati esposti i fibroblasti e la percentuale 
di DNA migrato nella coda della cometa del secondo esemplare di balenottera dal quale è stata 
prelevata la biopsia. Non si osservano differenze significative tra le dosi utilizzate. 
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possibile causa degli episodi di spiaggiamento di odontoceti avvenuti nel corso degli anni 
’90 (Borrell & Aguilar, 2005). 
Per quanto riguarda gli effetti dei PCB come distruttori endocrini, un gran numero di 
lavori è stato condotto da Fossi e collaboratori. Tale bibliografia verte per lo più sullo studio 
degli effetti di questa classe di contaminanti al livello delle capacità riproduttive delle specie 
a rischio, attraverso l’utilizzo di metodologie non invasive (prelievo di biopsie, come nel 
caso di questa tesi). Gli EDCs (Endocrine Disrupting Chemicals, distruttori endocrini 
chimci) di origine antropica si estendono su tutti i continenti e gli oceani. Alcune aree 
geografiche, come il Mediterraneo, sono potenzialmente più minacciate di altre. Questo 
bacino ha scambi limitati di acqua con l’oceano Atlantico, ed è circondato da alcuni dei 
Paesi più altamente popolati ed industrializzati del mondo. I livelli di alcuni xenobiotici 
sono perciò più alti qui rispetto ad altri mari ed oceani (Aguilar et al., 2002). In questo 
ambiente particolare, top predators quali grandi pesci pelagici e mammiferi marini tendono 
ad accumulare elevati livelli di contaminanti organoclorurati (OCs, Organochlorine 
Contaminants) e di metalli tossici (Corsolini et al., 1995; Marsili, 2002). Basti pensare al 
fatto che i livelli di OCs nella stenella del Mediterraneo sono di 1-2 oridini di grandezza più 
alti rispetto agli esemplari che vivono nell’oceano Pacifico (Marsili & Focardi, 1996). 
Investigare il rischio ecotossicologico cui sono sottoposte le specie di Mammiferi marini 
che vivono in libertà è piuttosto difficile, sebbene sia di importanza cruciale per la 
salvaguardia di questi animali, dove possiamo trovare livelli di organoclorurati anche di 10-
20 volte superiori rispetto a quelli osservati nel pesce spada (Xiphias gladius). Tale dato ci 
suggerisce una ridotta capacità di detossificazione da parte dei Cetacei odontoceti, che pur 
seguendo la stessa dieta del suddetto teleosteo non riescono ad eliminare i contaminanti 
altrettanto bene  (Fossi et al., 2003). Nella popolazione di beluga dell’estuario di S. 
Lawrence presa in esame da De Guise e collaboratori, è stato identificato un individuo 
ermafrodita (De Guise et al., 1994). Inoltre, l’esposizione a organoclorurati è nota essere 
responsabile dello sviluppo di neoplasie (De Guise et al., 1995; Martineau et al., 2002).  
Dato che il reperimento di campioni da animali selvatici presenta non poche difficoltà, 
sono stati condotti studi sugli effetti della contaminazione da PCB anche in animali allevati 
in cattività, ovviamente sempre impiegando metodologie non invasive. Taddei e 
collaboratori, nel 2001, hanno condotto studi sui possibili effetti genotossici dell’Aroclor 
1254 in leucociti di delfino (Tursiops truncatus), prelevando il sangue da 4 esemplari 
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ospitati dal delfinario di Riccione e conducendo test in vitro. Attraverso il test Comet, è 
stato osservato che, sebbene fosse stato indotto un leggero ma significativo incremento nella 
quantità di DNA presente nella coda, passando dalla dose più bassa a quella più altra, fosse 
tuttavia assente una vera e propria correlazione dose-effetto, proprio come nel caso delle 
specie prese in esame in questo tesi. Tali risultati hanno messo in evidenza la mancanza di 
un chiaro effetto clastogeno della miscela di PCB sui leucociti di tursiope, almeno in 
relazione alle dosi applicate nello studio, anche se non sono state condotte analisi per quanto 
riguarda la loro implicazione in processi quali carcinogenesi e immunosoppressione.  
Nella presente tesi, i fibroblasti di balenottera sono poi stati esposti anche a 3 dosi di IPA, 
e in questo caso il danno rilevato al livello del DNA è risultato statisticamente significativo 
(figure 6.5-6.7). Di nuovo, nella prima è riportata la situazione media dei due individui 
campionati, mentre nelle successive i valori per singolo organismo. 
Successivamente, sono riportati i grafici riguardanti stenella e uomo, relativi al danno 

























Fig. 6.5 Relazione tra la dose di B(a)P alla quale sono stati esposti i fibroblasti e la percentuale di 
DNA migrato nella coda della cometa dei due esemplari di balenottera dai quali è stata prelevata 

















































Fig. 6.6 Relazione tra la dose di B(a)P alla quale sono stati esposti i fibroblasti e la percentuale di 
DNA migrato nella coda della cometa del primo esemplare di balenottera dal quale è stata 
prelevata la biopsia. * = p < 0,01 
Fig. 6.7 Relazione tra la dose di B(a)P alla quale sono stati esposti i fibroblasti e la percentuale di 
DNA migrato nella coda della cometa del secondo esemplare di balenottera dal quale è stata 
prelevata la biopsia. A causa di errori nella fase sperimentale, manca il dato relativo alla dose 
intermedia.   * = p < 0,001 
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Fig. 6.9 Riparazione del danno al DNA provocato dall’esposizione alle varie dosi di B(a)P 
dopo 24 ore. La percentuale di DNA migrato nella coda della cometa appare essere 











































Fig. 6.8 Relazione tra la dose di B(a)P a cui sono stati esposti i fibroblasti di stenella e la 
percentuale di DNA migrato nella coda della cometa. * = p < 0,01 
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Fig. 6.11 Riparazione del danno al DNA provocato dall’esposizione alle varie dosi di B(a)P 
dopo 24 ore. La percentuale di DNA migrato nella coda della cometa appare essere talmente 











































Fig. 6.10 Relazione tra la dose di B(a)P a cui sono stati esposti i fibroblasti umani e la 
percentuale di DNA migrato nella coda della cometa. * = p < 0,002 
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Per tutti gli organismi presi in esame, si nota una correlazione dose-effetto (Figg. 5-11), 
con valori significativi di danno al DNA rispetto sia al controllo che al bianco. I valori di 
DNA migrato nella coda risultano essere superiori nella stenella, rispetto a quanto è 
possibile osservare per le balenottere.   
Questa maggiore suscettibilità al danno genotossico legato a IPA osservata nella stenella, 
potrebbe essere intesa come conseguenza di una più efficace biotrasformazione degli IPA, 
che come noto porta anche alla formazione di intermedi genotossici. In linea con questa 
ipotesi sono anche i risultati di analisi delle concentrazioni di contaminanti organici in 
biopsie da animali liberi. Infatti, mettendo a paragone i livelli totali di IPA, e quelli di 
contaminanti cancerogeni, in balenottere del Mar Ligure e stenelle dello Ionio, si poteva 
notare un accumulo di queste sostanze molto maggiore negli odontoceti piuttosto che nei 
misticeti. (Marsili et al., 2001).  
La riparazione del DNA, presa in considerazione nell’ultimo esperimento, è un 
importante meccanismo di difesa contro gli insulti genotossici provocati dall’esposizione a 
sostanze cancerogene.  
Andando ad osservare i dati ottenuti per la riparazione a 24 ore del danno genetico nei 
fibroblasti di stenella e in quelli di uomo, è possibile rilevare prima di tutto che nel caso 
delle cellule umane,dopo 4 ore di trattamento, solo la dose più elevata abbia provocato un 
danno statisticamente significativo rispetto ai controlli (p < 0,002), mentre  nella stenella 
tutte e tre le dosi appaiono avere un marcato effetto sull’integrità della doppia elica (p < 
0,01).  
Se da una parte è ben visibile il recupero verificatosi in entrambi i casi (> 50%), dall’altra 
si può notare come nell’uomo addirittura sia scomparsa la significatività dell’ultima dose, 
con valori di DNA migrato paragonabili a quelli rilevati per il bianco negativo. Questo è in 
accordo con quanto visto in altri studi, dai quali emergeva una buona capacità di recupero a 
seguito di esposizione a 5 differenti classi di IPA (E. Braithwaite et al., 1998). Per il delfino, 
invece, emerge come, seppure con una marcata riparazione del danno, in corrispondenza 
delle due dosi più elevate persista una percentuale di DNA migrato statisticamente superiore 
rispetto al bianco negativo e al controllo (p < 0,01) (Figg. 6.9, 6.11). Questa capacità di 
recupero inferiore va in contrasto con quanto è stato osservato in studi condotti in passato 
circa le capacità di detossificazione dei Cetacei odontoceti nei confronti del mercurio. 
Questo metallo pesante è in grado di indurre, al pari del B(a)P, danni al livello della doppia 
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elica, con un andamento dose-effetto piuttosto evidente (C. Betti & M. Nigro). Il mercurio è 
un contaminante marino persistente ben conosciuto, capace di essere biomagnificato nei 
tessuti dei Cetacei odontoceti, potendo raggiungere concentrazioni pari a centinaia di 
microgrammi per grammo (peso secco) (Leonzio et al., 1992; Augier et al., 1993). 
L’assunzione di questo metallo xenobiotico avviene prevalentemente nella forma organica, 
metil-mercurio (HgCH3), attraverso il cibo (Cappon & Smith, 1981). Studi condotti da Betti 
e Nigro, 1996, hanno messo in evidenza l’elevata tolleranza nei confronti del metil-Hg dei 
linfociti di tursiope, paragonandola poi a quella presente nelle medesime cellule per quanto 
riguarda l’uomo ed il ratto. Si è visto come, alle dosi più basse, le risposte dei tre organismi 
fossero del tutto paragonabili, sia in termini di danno al DNA che di vitalità cellulare. Le 
differenze maggiori sono insorte dopo l’esposizione alle dosi più elevate, per le quali si è 
osservato che l’effetto della tossicità del metil-mercurio era molto più basso rispetto a 
quello osservato per i linfociti umani e murini. Inoltre, i linfociti di tursiope continuavano a 
sopravvivere in gran numero (79%) anche quando esposti alla dose più elevata di HgCH3 
(Betti & Nigro, 1996).  
Nel tessuto epatico di mammiferi marini ittiofagi e in quello degli uccelli marini, il metil-
mercurio generalmente rappresenta una piccola frazione (< 10%) della concentrazione totale 
di mercurio (Smith & Armstrong, 1978; Gaskin et al., 1979; Falconer et al., 1984). Questa 
riduzione nella proporzione di mercurio organico trasmesso da preda a predatore è stata 
considerata un’evidenza della presenza di un processo di biotrasformazione, all’interno del 
quale l’HgCH3 viene degradato ad una forma inorganica meno tossica (Buhler et al., 1975; 
Kari & Kauranen 1978; Smith & Armstrong, 1978; Reijnders 1980; Thomson & Furness, 
1989). Nei fegati di alcuni mammiferi marini, le concentrazioni relative di mercurio e di 
selenio sono state viste essere in rapporto di 1:1 (Koeman et al., 1973, 1975; Itano et al., 
1984; Muir et al., 1988; Leonzio et al., 1992), elemento che individuerebbe nel selenio un 
fattore essenziale nella protezione dell’organismo dagli effetti tossici del metallo pesante 
(Pellettier 1986; Cuvin-Aralar & Furness, 1991). E’ interessante il fatto che dati 
sull’accumulo intracellulare di mercurio organico e selenio sono stati ottenuti solo nei 
Cetacei. Nel 1977, Martora & Viale hanno individuato per la prima volta dei granuli di 
seleniuro nei fegati di delfini di Cuvier. Accumuli di HgSe sono stati ritrovati poi anche 
nella stenella (Nigro , 1994) e nel sistema respiratorio sia del tursiope che del globicefalo 
indiano, nei quali erano associati a particelle di fuliggine (Rawson et al., 1995). E’ stato poi 
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visto come, andando a paragonare le concentrazioni relative di Hg e Se in diverse specie 
(Tursiops truncatus, Grampus griseus, Otaria byronia, Phalacrocorax carbo, Xiphias 
gladius, Thunnus thynnus), i mammiferi marini risultino essere gli unici nei quali si 
ritrovano delle concentrazioni paragonabili, in maniera più definita nel caso dei Cetacei 
odontoceti. Nei pesci, invece, è presente un largo eccesso di selenio. Tutti questi animali 
sono predatori terminali della catena trofica marina, quindi le loro diete sono assolutamente 
paragonabili. Eppure, nel caso dei delfini, sono state osservate al microscopio elettronico 
delle particelle cristalline, accumulate nel fegato al livello dei lisosomi, che invece sono 
risultate essere assenti per le altre specie. Dato che tutti gli organismi presi in esame sono 
stati campionati a largo, e quindi lontano da fonti di contaminazione antropica, è lecito 
pensare che i livelli di mercurio e di selenio rilevati siano dovuti ad una loro presenza 
nell’ambiente naturale. Appare altrettanto logico supporre che la capacità sviluppata dai 
mammiferi marini di isolare il metil-mercurio complessandolo con granuli di selenio sia una 
strategia elaborata in relazione al tipo di contaminazione naturale dell’ambiente nel quale 
vivono, come compensazione per la carenza di vie di escrezione particolarmente efficaci (ad 
esempio, le branchie nei pesci). Inoltre, va precisato che le uniche evidenze dirette della 
presenza di un prodotto non tossico derivante dall’interazione del mercurio col selenio sono 
state fornite dai Cetacei odontoceti, mentre invece non sono stati rilevati granuli di questo 
tipo nei misticeti che popolano il Mediterraneo. 
Quindi, in definitiva, possiamo supporre che la capacità di detossificazione dei 
mammiferi marini nei confronti di contaminanti organici quali gli idrocarburi policiclici 
aromatici, ed in particolare Benzo(a)Pirene, non sia altrettanto efficace come nel caso del 
mercurio, perché probabilmente una metabolizzazione del genere non si può verificare. 
Inoltre, c’è da aggiungere che gli IPA (come contaminanti ambientali) sono 
prevalentemente di origine antropica, e quindi di creazione piuttosto recente, specialmente 
se paragonati ai tempi evolutivi. E’ possibile che i Cetacei non abbiano ancora avuto il 
tempo di elaborare dei meccanismi di gestione per queste sostanze, come invece sono 








• Le biopsie cutanee si sono dimostrate uno strumento molto efficace per l’indagine 
non invasiva di specie a rischio e lo studio della suscettibilità nei confronti delle 
principali categorie di contaminanti dell’ambiente marino ed di inquinanti 
“emergenti” come ritardanti di fiamma (flame retardants) e nanomateriali, per i quali 
vi è una crescente preoccupazione.  
• L’effetto genotossico degli IPA è stato dimostrato in tutte le specie indagate.  
• L’esposizione a PCB non sembra indurre danno genotossico in B. physalus. 
•  Nella stenella è emersa una capacità di riparazione relativamente limitata, soprattutto se 
comparata a quella dei fibroblasti umani. Questo è un dato particolarmente interessante, in 
quanto mette in luce una notevole suscettibilità di questa specie nei confronti di una classe 
di contaminanti particolarmente rilevante nell’area mediterranea.  
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